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Inledning  
Denna rapport innehåller fem kapitel som tillsammans ska bidra med vetenskapligt faktaunderlag 
och vägledning i olika frågor om arters spridning och spridningsmöjligheter – eller konnektivitet 
som det också kallas.
I kapitel 1 ges en översikt av hur arbetet med grön infrastruktur kan organiseras och hur kunskap 
om arters spridning och konnektivitet kan vägas in i analyser. 
Kapitel 2 ger en introduktion till facktermer och matematiska modeller som används för att 
beskriva arters spridning och konnektivitet. 
Kapitel 3 och 4 innehåller kunskapsöversikter med fokus på forskningsstudier av djurs, växters 
och svampars spridning i skog samt i andra terrestra landskapstyper (gräsmarker, våtmarker och 
fjäll). 
I kapitel 5 översätts det som framkommit i kunskapsöversikterna till vägledning om när och hur 
spridning och konnektivitet bör vägas in i analyser av grön infrastruktur.
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Sammanfattning
I detta första kapitel beskrivs arbetsflödet och de generella 
frågor som man ställs inför vid analys av grön infrastruktur 
för arter eller livsmiljöer. Det visar att målen och villkoren för 
grön infrastruktur – bland annat vilka arter och livsmiljöer som 
står i fokus – måste klargöras innan analysen startar. En grund-
förutsättning vid analys av grön infrastruktur för arter eller livs-
miljöer är att det finns datalager (kartor) över var i landskapet 
som naturvärdena förekommer. I sällsynta fall finns heltäckande 
1. Hur kan kunskap om arters 
spridning användas i analys av 
grön infrastruktur?
karteringar. Vanligtvis är man hänvisad till att använda delvisa 
karteringar eller indirekta mått över var arterna eller livsmil-
jöerna sannolikt finns. Om målet för analysen är att stärka 
spridningsmöjligheterna så krävs dessutom kunskap om hur 
spridningen sker i landskapet. Detta kapitel visar hur moderna 
analysverktyg kan användas för att analysera datalager (kartor) 
över naturvärden baserat på kunskap om spridning.
Utsikt från Kinnekulle över slättlandskapet i Skaraborg. Foto: Johan Samuelsson
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Syftet med grön infrastruktur
Syftet med den gröna infrastrukturen är att bidra till att 
långsiktigt bevara den biologiska mångfalden och ekosystem-
tjänster samt säkerställa ekosystemens resiliens, i synnerhet i 
förhållandet till ett förändrat klimat (M2013/1086/Nm). 
Ett sätt att långsiktigt säkra den biologiska mångfalden är 
att öka överlevnaden och spridningsmöjligheterna för arter 
generellt, och särskilt för arter vars risk för utdöende ökat 
sedan deras populationer minskat och fragmenterats. Sam-
mantaget ska urvalet av områden och naturvårdsåtgärder i en 
grön infrastruktur bidra till att vända populationsutvecklingen 
genom att bevara områden där arterna redan förekommer 
samt hjälpa arterna att åter- eller nykolonisera områden så att 
de kan balansera lokala försvinnanden. Urvalet av områden 
och naturvårdsåtgärder kommer att ha stor betydelse för hur 
vi lyckas uppnå detta mål.
Mål går före metod 
Utformningen av grön infrastrukturen beror på valet av 
arter/artgrupper och deras livsmiljöer och på tillgången av 
data. Därför är det viktigt att målen och villkoren för grön 
infrastruktur klargörs innan analysen startar. Man behöver 
bland annat klarlägga vilka arter som är i störst behov grön 
infrastruktur, vilka livsmiljöer som de behöver och hur deras 
spridningsprocesser fungerar.
I arbetet med att utveckla en grön infrastruktur gäller det 
att välja ut områden med passande fysiska och biologiska 
förhållanden, det vill säga områden med de miljökvaliteter 
som arter behöver för att överleva och fortplanta sig. Till-
gången på livsmiljöer av lämplig kvalitet kan betraktas som 
ett ” miljöfilter” som sätter gränser för arters förekomst och po-
pulationsutveckling (Wright 2002, Leibold & McPeek 2006, 
Morlon m fl. 2009). En viktig åtgärd i detta avseende är att 
bevara områden där arterna redan förekommer (Hanski 2000, 
Ranius & Kindvall 2006, Moilanen 2012). 
I vissa fall har arter en begränsad förmåga att sprida sig i 
det aktuella landskapet. Man kan säga att arters populationsut-
veckling eller förekomst även begränsas av ett ”spridningsfilter” 
(Hubbel 2001). Urvalet av områden och naturvårdsåtgärder 
måste då göras med hänsyn till arters förmåga att sprida sig 
mellan och kolonisera olika platser (Fig. 1:1). Det gäller alltså 
att även stärka konnektiviteten – arternas spridningsmöjlighe-
ter – genom att minska spridningsavstånd och barriärer.
Miljö- respektive spridningsfiltrens betydelse varierar bero-
ende på vilket kontext av arter och landskap som står i fokus 
(McGill 2003, McGill m.fl. 2006, Myers m.fl. 2013). Vikt-
ningen av livsmiljöer av lämplig kvalitet (miljöfiltret) kontra 
konnektivitet (spridningsfiltret) – och därmed principerna för 
urvalet av områden och åtgärder – förutsätter därför att vi har 
kunskap om arters spridningsförmåga i det aktuella landskapet. 
Ifall arterna har en närmast obegränsad spridningsförmåga 
kan urvalet göras enbart utifrån kvalitet (miljöaspekter). Om-
råden och naturvårdsåtgärder med högst kvalitet värderas ock-
så högst, väljs ut och lokaliseras i en grön infrastruktur oavsett 
deras geografiska placering och isolering. I de fall arters sprid-
ning är begränsad kommer områden och naturvårdsåtgärder 
att värderas utifrån både kvalitet och konnektivitet där urvalet 
av områden och naturvårdsåtgärder blir mer aggregerat och 
sammanlänkat (Huxel & Hastings 1999, Hanski 2000). 
Figur 1:1. Summering av faktorer som påverkar 
arters populationsutveckling; arters inneboende 
biologiska egenskaper respektive yttre faktorer 
kopplande till nätverket av livsmiljöer. Nätver-
kets utformning kan justeras genom fysisk pla-
nering och naturvårdsåtgärder. Modifierat efter 
Van Teeffelen m.fl. 2012.
Arters populationsutveckling
Arters egenskaper
• Livsmiljökrav
• Spridningsförmåga
– Emigration
– Spridning per se
– Etablering
Rumsliga aspekter
• Enskilda miljöers kvalitet (inklusive stor-
lek och form)
• Total mängd och fördelning i nätverket 
(miljöers konnektivitet)
Livsmiljöers egenskaper 
(nybildning/restaurering)
Tidsmässiga aspekter
• Nätverkets dynamik;  
förändringars intervall, omfattning, 
 intensitet och korrelation
Inneboende egenskaper Yttre faktorer – nätverket och livsmiljöer
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Det generella arbetsflödet 
Arbetet med grön infrastruktur sker stegvis utifrån de mål som 
sätts upp (Fig. 1:2). Först sätter man målen. Sedan tar man fram 
de underlag som behövs för att analysera grön infrastruktur. 
Det handlar dels om data lager (kartor) som visar arters och 
livsmiljöers förekomst i landskapet, dels modeller för arters 
spridning och konnektivitet. Det som i denna rapport avses 
med spridning är arters förflyttning från en ursprungs-/födelse-
plats till en ny plats eller omgivning där arten kan reproducera 
sig. Det avser till exempel inte regelbundna och vardaglig för-
flyttningar under en djurindivids liv, exempelvis födosök eller 
revir-/hemområdesrutter som kan kopplas till arters arealkrav. 
Även detta, det vill säga om målen gäller arters spridning eller 
mer regelbundna förflyttningar och arealkrav, behöver klargöras 
innan analysen startar.
Metodiken som utvecklas inom forskningsområdet rumslig 
naturvårdsprioritering är väl lämpad för senare analys av grön 
infrastruktur (se exempelvis Snäll m.fl. 2016). Förenklat kan 
man säga att analysen går ut på att sammanväga och ranka 
olika områden i landskapet beroende på deras lokala kvalitet/
naturvärde (exempelvis i form av förekomst av arter) samt 
konnektivitet (Fig. 1:3).
I de analysverktyg som utvecklats finns möjlighet att på 
olika sätt väga in betydelsen av spridning och konnektivitet 
med hänsyn till kunskap om arterna i fokus och de frågeställ-
ningar och villkor som satts upp för analyserna (Moilanen m.fl. 
2009, Lehtomäki & Moilanen 2013). Resultatet från analysen 
är en karta som visar hur områden med olika ranking – så 
kallad naturvårdsprioritet – är fördelade och eventuellt aggre-
gerade i landskapet. Det kan användas som ett underlag för att 
välja ut områden och genomföra naturvårdsåtgärder i en grön 
infra struktur. Efter hand behöver man följa upp effekterna av 
urval av områden och naturvårdsåtgärder för att utvärdera och 
därefter anpassa arbetet med grön infrastruktur (Fig. 1:2).
Analysers utformning
Tillgången på data och kunskap styr analysernas utformning 
(Fig. 1:3-4). I undantagsfall finns datalager i form av noggran-
na totalinventeringar av arters förekomst och deras livsmiljöers 
kvaliteter. Det som vanligtvis står till buds är datalager över 
olika indirekta mått – indikatorer – för de naturvärden som 
står i fokus. Det kan handla om naturtypskarteringar (biotop-
kartor) där naturtyp/biotop fungerar som indikator för var 
i landskapet arter och livsmiljöer finns respektive inte finns 
(biotoper som kategoriska klasser; Fig. 1:4).
I vissa fall kan man producera så kallade prediktionskartor 
där predikterat värde (förekomstsannolikhet) fungerar som 
indikator för hur arters förekomst eller livsmiljöers lämplig-
het kontinuerligt varierar i landskapet (Fig. 1:4). Prediktions-
kartorna kan till exempel tas fram med hjälp av statistiska 
modeller som beskriver samband mellan arters förekomst och 
områdens kvaliteter alternativt olika miljövariabler som karte-
rats i landskapet (se Snäll m.fl. 2016). De statistiska modellerna 
och därmed prediktionskartorna kan dock konstrueras på flera 
olika sätt beroende på vilka data och kunskap som finns om 
analyserade arter och livsmiljöer (Elith & Leathwick 2009). 
Förutom modeller över samband mellan förekomst och 
miljövariabler kan man även bygga modeller som beskriver are-
alkrav eller andra specifika ekologiska behov hos de arter som 
står i fokus. Man behöver alltså tänka igenom vilka typer av 
statiska modeller och prediktioner som ska användas innan man 
startar analysen av grön infrastruktur. Dessutom bör man utreda 
vilken rumslig skala och upplösning som kartlagren och predik-
tioner måste ha för att man ska kunna svara på de frågor som 
ställts upp för analysen. Upplösningen på de underlagsdata som 
används sätter ofta gränser även för upplösningen på analysen.
 Notera att det även går att kombinera olika typer av data-
lager över de arter och livsmiljöer som analyseras. Exempel-
vis kan prediktionskartor i form av rasterdata användas för 
beskriva den generella variationen av arters förekomst eller 
livsmiljöers kvalitet i landskapet. De kan sedan kombineras 
med andra typer av datalager i analysen, exempelvis vektordata 
över olika stora områden som kan antas fungerar som viktiga 
spridningskällor (se Fig. 1:5). Man behöver alltså även tänka 
igenom vilka typer av datalager som ska användas och vilken 
vikt de olika lagren ska ges i analysen av grön infrastruktur. 
Beroende på frågeställning kan man även behöva överväga 
om analyserna ska delas upp geografiskt eller om områden 
ska viktas olika beroende på om de förekommer i olika bio-/
Figur 1:2. Det generella arbetsflödet för arbetet med naturvård i grön infrastruktur.
Tolkning
Åtgärder
Uppföljning
Syfte/mål
• Vilken biologisk 
mångfald? 
• Vilka arter? 
• Vilka naturtyper?
• Vilka områden 
och kvaliteter och 
naturvårdsåt-
gärder?
Underlag
• GI-planer
Underlag
• Datalager: kartor 
över arters före-
komst och livs-
miljöer/naturtyper
• Kunskap: arters 
livsmiljökrav och 
spridningsför-
måga
Rumslig  
analys
• Verktyg
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växtgeografiska regioner. Detta kan bli aktuellt om man ex-
empelvis vill stärka representativiteten och balansera urvalet av 
områden och naturvårdsåtgärder mellan i olika regioner.
Oavsett vilka typer av datalager som ingår och hur de 
används i analyserna så ska områdens lokala naturvärde i form 
av förekomst av arter eller livsmiljöers kvalitet kunna om-
viktas med hänsyn till konnektiviteten. Därför behövs alltid 
en relevant modell för konnektivitet som i sin tur utgår från 
kunskap om spridningen och konnektiviteten hos de arter 
och livsmiljöer som analyseras (Fig. 1:3-5). De bedömningar 
som görs i det femte och sista kapilet i denna rapport ska ge 
vägledning och bidra med användbar kunskap och informa-
tion i dessa frågor.
Konsekvenser av olika antaganden  
om spridning
Resultaten från analyser av grön infrastruktur måste alltid 
tolkas med hänsyn till den analysmetod och de spridnings-
modeller som man väljer att använda. Olika metoder och 
modeller motsvarar olika antaganden om hur och på vilka 
skalor som arters spridning sker i landskapet. Till exempel vid 
så kallade ”täthetsanalyser” beräknas mängden artförekomster 
eller livsmiljö inom koncentriska ytor med en viss radie. Detta 
görs kring ett antal utspridda punkter i landskapet. Skillnader 
i täthetsvärden mellan olika punkter kan sedan jämnas ut för 
att visualisera variationen i täthet i en karta över landskapet. 
Metoden motsvarar ett antagande om att spridningen från en 
given punkt är linjär och sker lika effektivt upp till ett visst 
avstånd (radien), men aldrig längre än det. Punkter i områden 
med hög kvalitet som är avskilda från andra områden på större 
avstånd kommer därför att få låga täthetsvärden. Högkvalita-
tiva områden kan alltså förbises i analyser med dessa metoder. 
Dessutom mäter täthethetsanalyser just tätheter och ger ingen 
sammanvägd skattning av konnektiviteten i landskapet. Re-
sultaten kan således inte användas för att ranka olika områdens 
naturvårdsprioritet i syfte av att bevara eller förstärka landska-
pets konnektivitet.
Figur 1:3. Rumslig naturvårdspriorite-
ring utgår från datalager som visar hur 
förekomsten av de naturvärden i form av 
arter och livsmiljöer som står i fokus va-
rierar mellan olika områden i landskapet. 
Vid analysen omviktas det lokala värdet 
(förekomst eller kvalitet) baserat på en 
modell för konnektivitet som i sin tur ba-
seras på kunskap om arters spridning. 
Olika områden erhåller olika ranking-
värde – en naturvårdsprioritet – som en 
funktion av dels det lokala naturvärdet, 
dels konnektiviteten till andra områden i 
landskapet.
Figur 1:4. Analyser av grön infrastruk-
turen beror på de datalager och den 
kunskap som finns att tillgå om de na-
turvärden i form av arter och livsmiljöer 
som står i fokus. I undantagsfall finns 
kompletta data över förekomst. Vanligt-
vis finns data i form av olika indirekta 
mått och indikatorer. 
Typen av datalager bestämmer vilka as-
pekter hos arter och livsmiljöer som kan 
analyseras. Oavsett typ av datalager så 
förutsätter analyserna att det även finns 
kunskap och modeller för arters sprid-
ning och konnektivitet. 
Populationer & livsmiljöer
• Storlek och kvalitet som 
konti nuerliga variabler 
Predikterad förekomst 
• som funktion av miljö - 
 vari ab ler. ”Prediktion” som 
indikator och kontinuerlig 
variabel
Biotoper
• ”Biotop” som indikator och 
 kategorisk variabel
”Kompletta data”
• Heltäckande kartering 
av såväl arters före-
komst som livsmiljö
”Delvisa data”
• Arters förekomst del-
vis kart lagda, miljö-
variabler karterade 
”Lite data”
• Arters förekomst oklar, 
livsmiljö krav kända, 
biotoper karterade 
Arters
spridning
Arters
spridning
Arters
spridning
Analys av rumslig 
fördelning av:2. Modell1. Datalager
Ranking av områdens 
 naturvårdsprioritet
som funktion av 
i) förekomst (kvalitet) och  
ii) konnektivitet
givet villkor och ramar
1. Data lager (kartor)
• över förekomsten av arter eller 
livsmiljöer
2. Modell för konnektivitet
• baserat på kunskap om arters 
spridning
Vad behövs?
Vad görs?
• Omviktning av förekomst 
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Figur 1:5. En analys av skog i Västerbotten kan användas för att 
illustrera skillnaden i resultat beroende på olika antaganden om 
spridning. Grön färg i bilderna A-B visar de 20 % högst rankade 
hektarpixlarna (skogsytorna) inom länet enligt en landstäckande 
rumslig naturvårdsprioritering (Snäll m.fl. 2016). Värdetraktsgränser 
(tidigare avgränsade av länsstyrelsen) är röda och skyddade områ-
den är svarta. 
A B
För att hantera dessa typer av problem har forskare utveck-
lat särskilda analysverktyg för rumslig naturvårdsprioritering 
(Moilanen m.fl. 2009, Lehtomäki & Moilanen 2013). Med 
dessa verktyg inkluderas hela landskapet och alla områden i 
en och samma analys. Beräkningarna av konnektivitet baseras 
dessutom på relevanta spridningsmodeller; exempelvis att 
spridningen avtar icke-linjärt med ökat avstånd men att den 
kan ske med viss sannolikhet även över stora avstånd. Verk-
tygen använder sedan optimeringsalgoritmer för att beräkna 
enskilda områdens naturvårdsprioritet som en funktion av 
både lokal förekomst eller kvalitet samt konnektivitet i förhål-
lande till övriga områden i landskapet (Fig. 1:3-4). Verktygen 
kan dessutom väga in områdens betydelse ur andra hänseen-
den, exempelvis ekosystemtjänster eller ekonomiska värden, 
samt även den rumsliga fördelningen av olika hot/påverkan 
i optimeringsproceduren. Naturvårdsprioriteten kan således 
optimeras med hänsyn till såväl olika värden hos områden 
som olika hot/påverkan som finns i landskapet (Lehtomäki & 
Moilainen 20131 ).
Men även med dessa moderna prioriteringsverktyg och 
relevanta modeller kan områden med hög kvalitet få låg 
naturvårdsprioritet och förbises i analyserna om också deras 
betydelse för landskapets konnektivitet beräknas bli låg. Det 
finns därför skäl att vid analyser av grön infrastruktur under-
söka hur känsliga resultaten är för olika antaganden om arters 
spridning. Ett sätt är att jämföra resultat från analyser som 
baseras på antagandet om begränsad spridning med resultat 
från en analys där man antar att arterna har obegränsad sprid-
ning (att endast miljöfiltret begränsar förekomsten; Fig. 1:5). 
Genom att bestämma områdens naturvårdsprioritet baserat 
enbart på deras innehåll av arter och livsmiljöer kan man 
kartlägga var det finns isolerade områden med hög kvalitet i 
landskapet som faller bort på grund av att de får låg prioritet 
om man även väger in konnektiviteten. Om man har brist på 
kunskap om dessa områden och deras potentiella kvaliteter 
finns det anledning att undersöka dem noggrannare som en 
del av arbetet med grön infrastruktur.
I A baseras naturvårdsprioriteringen på data över undersökta arters 
förekomst i kombination med miljödata (skog och klimat) som syn-
tetiserats genom modellering. 
I B baseras naturvårdsprioriteringen på samma data som i A och 
dessutom antas arterna ha begränsad spridning. Spridningen an-
tas avta icke-linjärt med ökat avstånd från befintliga reservat som i 
sin tur antas vara viktiga spridningskällor där arterna har stora och 
livskraftiga populationer. 
1 Se även J. Lehtomäkis presentation vid Flora och Faunavårdkonferensen 2016 (länk).
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Sammanfattning
I detta kapitel ges en introduktion till facktermer (Tabell 2:1) 
och matematiska modeller för arters spridning och konnektivi-
tet. Spridning definieras som all förflyttning som påverkar gen-
flödet. Det inbegriper allt från fortplantning, emigration  eller 
frisläppande till den fysiska förflyttningen, immigration samt 
etablering. Kapitlet beskriver några enkla matematiska modeller 
för arters spridning och hur dessa kan användas för att beräkna 
arters spridningsmöjligheter – det som kallas konnektivitet. 
Kapitlet visar att konnektiviteten är en funktion av livsmiljöers 
mängd och kvalitet, det vill säga det finns ingen konnektivitet 
utan att det finns viss mängd livsmiljöer av tillräcklig kvalitet. 
Viktningen av livsmiljöer av lämplig kvalitet kontra konnekti-
vitet – och därmed principerna för analys av grön infrastruktur 
– förutsätter därför kunskap om arters spridning i landskapet. 
Kapitlet klargör att begränsad spridning kan bero innebo-
ende biologiska egenskaper hos arter (exempelvis stationärt 
levnadssätt eller låg etableringsförmåga), men även på att 
deras populationer är små och fragmenterade och/eller att 
spridningen sker långsamt i jämförelse med landskapets och 
livsmiljöers dynamik. Det kan även bero på brister i vissa 
funktioner eller processer, det vill säga, kvalitet i landskapet. 
Exempelvis är spridningsbegränsade fröväxter i gräsmarker 
mer beroende av en funktionell konnektivitet – spridning via 
olika kulturella vektorer såsom hötransporter och betesdjur – 
än en strukturell konnektivitet baserat enbart på de faktiska 
avstånden eller andra fysiska relationer mellan gräsmarker.
2. Introduktion till spridning och 
konnektivitet i grön infrastruktur
Garnlav Alectoria sarmentosa. Foto: Torbjörn Östman 
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Begrepp Definition
Ekologiskt nätverk En samling passande livsmiljöer och spridningsvägar (korridorer, klivstenar) 
som medger fortlevnad av en livskraftig metapopulation (Baguette m.fl. 2013).
Förflyttning All form av regelbundna och vardaglig förflyttning (rörelser) under en individs 
liv (födo sök, revir-/hemområdesrutter, etcetera). Jämför med ”spridning” och 
”migration”.
Klivsten (hoppstenar 
är synonym)
En eller flera punktvisa strukturer som fungerar som stöd för spridning genom 
att individer tillfälligt kan etablera sig mellan annars isolerade livsmiljöområ-
den (Haddad 2000).
Kolonisation Processen då individer av en art immigrerar och lyckas etablera sig på nya 
platser (är ett resultat av spridningens olika delprocesser, se ”Spridning”)
Konnektivitet Ett generellt mått på i vilken utsträckning som ett givet landskap ger en en-
skild art möjlighet att sprida sig mellan olika platser med livsmiljöer (Haddad 
2000). Funktionell konnektivitet avser mått som sammanväger landskapets 
fysiska struktur med en organisms sätt att reagera på denna struktur. Måttet 
beaktar en organisms beteendemässiga (spridningsbiologiska) respons till 
enskilda livsmiljöers egenskaper (kvalitet, ytstorlek, form, kant/avgränsning), 
men även till hela landskapets rumsliga struktur/konfiguration inklusive till-
stånd och processer i livsmiljöernas mellanrum (matrix). Strukturell konnekti-
vitet baseras uteslutande på de fysiska relationerna mellan livsmiljöer i termer 
av avstånd eller spridningsvägar (korridorer, hoppstenar). Måttet är ytterligare 
en förenkling som bortser från att arter reagerar olika på landskapets struktur 
inklusive tillstånd och processer i matrix. Denna typ av mått är vanligast i 
analyser och forskning.
Korridor Linjär, sammanhängande struktur som arter kan utnyttja för att sprida sig 
 mellan annars isolerade livsmiljöer (Haddad m.fl. 2003).
Landskap Ett större landområde som innehåller flertalet avskilda och distinkta struk-
turer/ytor med livsmiljöer för en eller flera olika arter. Vanligtvis avses områden 
på någon kvadratkilometer eller större skala som omfattar flera typer av 
livsmiljöer fördelad på flera platser (Van Dyke 2007).
Livsmiljö Miljön där en viss art kan överleva, det vill säga de miljöförhållanden och 
resurser som behövs för att arten ska kunna förekomma inklusive överleva 
och fortplanta sig i ett område (Hall m.fl. 1997). Livsmiljöns kvalitet avser 
miljöns förmåga att upprätthålla förhållanden och resurser som är lämpliga för 
individers eller populationers fortlevnad (Hall m.fl. 1997, Dennis m.fl. 2003).
Matrix I metapopulationsteori avses alla strukturer/ytor i landskapet som inte är 
livsmiljö för arten i fokus (Hanski 1998).
Termer för spridning och konnektivitet
Tabell 2:1. 
Begrepp som används för arters spridning och konnektivitet i forskningsartiklar och vetenskaplig litteratur.
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Metapopulation Ett system med lokala populationer i diskreta ytor av livsmiljö som samspe-
lar med varandra genom spridning av individer i matrixen (Hanski 1998 & 
1999). Sådana system buffras på större skala mot utdöende genom spridning 
(genflöde) mellan lokala populationer, minskad lokal utdöendehastighet eller 
återkolonisation efter lokalt utdöende.
Termen ”habitat-patch tracking” saknar lämplig svensk översättning, men 
används för arter som utnyttjar temporära och ibland kortlivade livsmiljöer. De 
dör ofta ut lokalt därför att miljön går förlorad och behöver därför kontinuer-
ligt sprida sig till nya platser där passande miljöer uppstår (Snäll m.fl. 2003, 
2005).
Migration Avser processer då individer av en art sprider sig in över och koloniserar nya 
områden (arten ökar/förändrar sin utbredning). Säsongsvis migration avser 
populationers regelbundna förflyttning över stora avstånd (exempelvis flytt-
fåglar; Dingle & Drake 2007). Jämför med ”spridning” och ”förflyttning”.
Spridning All förflyttning av individer eller spridningskroppar från ursprungs-/födel-
seplatsen till en annan plats eller omgivning där arten kan reproducera sig, 
det vill säga all förflyttning som påverkar det rumsliga flödet av gener på 
från en generation till en annan (över en tidskala av en generation). Omfattar 
delprocesserna (1) fortplantning, emigration eller frisläppande, (2) den fysiska 
förflyttningen – spridningen per se – samt (3) immigration och etablering 
(Ronce 2007). Jämför med ”förflyttning” och ”migration”.
Spridnings­
begränsning
I ett givet landskap har en art begränsad förmågan eller sannolikhet att 
kolonisera miljöer där förhållanden är lämpliga för dess etablering och tillväxt. 
Det kan bero på inneboende begränsningar i någon eller flera delar av artens 
spridningsprocess (se Spridning), men även på att artens populationer 
och livsmiljöer är små och fragmenterade och/eller att dess spridning sker 
långsamt i jämförelse med landskapets och livsmiljöers dynamik (Fig. 2:1 och 
2:2).
Spridningsfunktion En matematisk funktion för att beskriva en arts spridningsprocess och hur 
sannolikheten för kolonisation varierar i förhållande till olika rumsliga och 
tidsmässiga aspekter (exempelvis avstånd; Nathan m.fl. 2012).
Spridningskropp 
 (diaspor)
En arts spridningsenhet. Kan utgöras av frön, sporer, vegetativa delar, ägg, 
larver, vilostadier etcetera. Används vanligen för organismer med passiv 
spridning, exempelvis fröväxter och kryptogamer.
Spridningskälla Miljöer där en arts fortplantning och tillväxt överstiger dess lokala förluster 
och varifrån individer eller spridningskroppar sprids och emigrerar till andra 
platser (Pulliam 1988, Hanski 1998 & 1999).
Vektor (spridnings­
vektor)
Ett medium som sprider en art. Kan utgöras av fysikaliska fenomen som 
vind eller vatten, eller andra organismer som olika djur. Även människan kan 
fungera som spridningsvektor då individer eller spridningskroppar följer med i 
olika transporter som sker i landskapet.
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Modellarter och landskapskontext
Det finns stora skillnader mellan hur arter inom olika orga-
nismgrupper sprider sig. En arts spridningssätt och förmåga 
tillhör dess inneboende egenskaper eller karaktärer. I dagsläget 
vet vi ganska lite om de flesta enskilda arters spridningsför-
måga. Vår kunskap bygger till stor del på studier av ett mindre 
antal arter. De mest studerade arterna fungerar därmed som 
”modellarter” för hur spridningsförmågan kan variera mel-
lan olika arter inom olika organismgrupper (se exempelvis 
kärlväxters kategorisering av Vittoz & Engler 2007), men även 
i olika typer av livsmiljöer, landskap och biogeografiska regio-
ner (exempelvis spridning av arter i boreala och kontinentala 
skogliga livsmiljöer).
Arter kan troligtvis spridas relativt snabbt på stor skala 
under gynnsamma förhållanden. Exempelvis tyder histo-
riska data på att trädarter migrerat relativt snabbt över stora 
avstånd efter senaste istiden. Om migrationen antas ha skett 
från sydliga refugieområden indikerar C14-daterade  fossil 
(pollen, makrofossil, träkol) från olika platser i Europa att 
vindspridda trädarter som björk, gran, tall och al spridit sig 
snabbare (225–540 m/år) än djurspridda arter som ek och bok 
(130–220 m/år). Mest troligt var migrationshastigheterna klart 
lägre (100–200 m/år) eftersom spridning även förekom från 
isolerade nordliga utpostslokaler (Birks & Willis 2008, Feurdan 
m.fl. 2013). Det motsvarar likväl genomsnittliga maximala 
spridningsavstånd från 1 km upp till drygt 5 km om man 
räknar med att träden reproducera sig redan vid 20 års ålder. 
Detta är avsevärt större avstånd än vad som har observeras em-
piriskt i fält eller experimentellt då majoriteten frön landar i 
närheten och sprids sällan längre bort än ett par hundra meter 
från föräldraträdet (Vittoz & Engler 2007). 
En möjlig förklaring är att arters spridning i landskap med 
en etablerad artsammansättning och struktur är svårare och 
måste ske stegvist över korta avstånd. Exempelvis hämmas 
växtarters etablering på bevuxna platser av konkurrens och 
predation (Björkman & Bradshaw 1996, Clarke m.fl. 2007). 
I moderna landskap kompliceras situationen ytterligare av att 
vår markanvändning och annat brukande begränsar arters po-
pulationsstorlekar samt mängden och fördelningen av lämpliga 
livsmiljöer över tid.
I kapitel 5 listas en rad olika kontext av arter och livsmil-
jöer i Sverige där arters spridning bedöms vara begränsad och 
där man bör väga in konnektivitetsaspekter vid analys av grön 
infrastruktur. Det handlar vanligtvis om arter som har en be-
gränsad spridningsförmåga samtidigt som deras populationer 
har minskat och fragmenterats i de aktuella landskapen.
Spridningens delprocesser och  begränsningar
Spridning är en livsviktig ekologisk process för arter (Matt-
hysen 2012). Individer eller spridningskroppar av en art sprids 
från ursprungs-/födelseplatsen till en annan plats eller om-
givning som en del i fortplantningen. Spridningen påverkar 
fördelningen och tätheten av populationer i landskapet, främjar 
Figur 2:1. Bildens övre del illustrerar hur en arts spridnings-
förmåga beror på dess förmåga att klara av en rad delproces-
ser; emigrationen från ursprungsplatsen, spridningen per se 
(den fysiska förflyttningen) och etableringen på en ny plats. 
Sannolikheten för kolonisation är en produkt av delproces-
serna och deras olika sannolikheter. Kolonisationssannolikhet 
kan variera i förhållande till olika rumsliga och tidsmässiga 
aspekter, exempelvis med ökat avstånd från en spridnings-
källa eller gentemot barriärer. 
Bildens nedre del illustrerar att artens förekomst (blå yta) och 
kolonisation (lila yta) även beror på hur dess livsmiljöer (fär-
gade ytor) förekommer, nyskapas och försvinner i landskapet 
över tid (från tid 1 till 2).
Artspecifika biologiska processer
Landskapsprocesser och struktur
Initiala  
utvecklings stadier  
på ny plats
Livsmiljöers mängd,  
storlek, form och kvalitet (1)
Livsmiljöers mängd, 
storlek, form och kvalitet (2)
Livsmiljöers dynamik och fördelning
Spridning per se
(i matrix)
Emigration
Frisläppande
Immigration
Etablering
Mogna  
utvecklings stadier på 
ursprungs platsen
Aktiv Passiv
– Vind, vatten
– Djur (vektor)
Kolonisation
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kolonisation av platser samt ”räddar” små populationer från lo-
kala utdöenden genom immigration. Arters spridning är alltså 
en nyckelprocess som behöver förvaltas inom naturvården.
På populationsnivå kan man förenklat säga att det handlar 
om en rumslig förflyttning och omfördelning av individer 
(djur, växter, svampar, etcetera) över tid från en generation till 
en annan. Det handlar vanligtvis om i vilken grad som arter 
lyckas förflytta sig till nya platser när de riskerar att dö ut på 
andra platser där deras livsmiljö förändras eller försvinner 
under kortare eller längre perioder.
Arters spridning kan ses som ett resultat av en rad delproces-
ser med olika grad av sannolikhet. Förenklat innefattar det (1) 
fortplantning, frisläppande och emigration av individer eller 
spridningskroppar från ursprungsplatsen, (2) den fysiska förflytt-
ningen – spridningen per se – över ett visst avstånd eller en viss 
barriär samt (3) immigration och etableringen på en ny plats 
med dess fysiska och biologiska förhållanden (Fig. 2:1). Var och 
en av dessa delprocesser kan naturligtvis delas upp ytterligare, 
exempelvis sker etableringen på den nya platsen stegvis genom 
invandring, initial mognad och utveckling, och så vidare. 
”Kolonisation” används som samlingsbegrepp för hela pro-
cessen då individer eller spridningskroppar lyckas sprida sig till 
och etablera sig på nya platser. När en arts fortlevnad ska utvär-
deras på större rumslig och tidsmässig skala (metapopulationens 
fortlevnad) är sannolikheten för kolonisation central som mått 
på hur lokala utdöende balanseras av spridning och etablering.
Med spridningsbegränsning menas i denna rapport att en art i 
ett givet landskap med en viss dynamik och markanvändning 
inte hinner nå fram till och kolonisera miljöer där förhållan-
den är lämpliga för dess etablering och mognad. Spridningens 
olika delprocesser kan i samverkan, eller var och en, fungera 
som flaskhalsar och begränsa sannolikheten för kolonisa-
tion. Det kan exempelvis bero på begränsad fortplantning 
eller bristande förmåga att lämna ursprungsplatsen. Det kan 
även bero på begränsad spridning per se till följd av bristande 
förmåga eller obenägenhet att fysiskt förflytta sig i rummet 
eller genom vissa typer av miljöer, exempelvis öppen mark, 
berg, sjöar, bebyggelse, vägar, etcetera. Begränsad spridning 
per se kan även bero på att betydande andelar individer eller 
spridningskroppar går förlorade eller dör under olika delar av 
den rumsliga förflyttningen.
En art kan även vara spridningsbegränsad om den inte 
klarar av att etablera sig på alla platser där miljön är lämplig 
för överlevnad och fortplantning (kallas även ”etableringsbe-
gränsning” eller ”rekryteringsbegränsning”). Individer eller 
spridningskroppar kan exempelvis ha begränsad förmåga att 
hitta till rätt miljöer (eller undvika fel miljöer). Etableringen 
kan även begränsas om individer eller spridningskroppar har 
låg vitalitet eller förmåga att mogna, överleva och tillväxa i 
initiala utvecklingsstadier.
Metoder för att studera arters spridning
En rad olika metoder kan användas för att utforska arters 
spridning. För att ta reda på varför en art är spridningsbe-
gränsad – det vill säga inte förekommer och frodas i en viss 
miljö – så kan forskare dela upp spridningen och undersöka 
de olika delprocesserna var för sig (se avsnittet ovan). Det kan 
handla om direkta mätningar av respektive delprocess. Med 
djur som exempel så kan forskare studera vuxnas fortplant-
ning och avkommors överlevnad och förmåga eller benägen-
het att lämna födelseplatsen. För att utreda begränsningar av 
spridningens andra fas, spridningen per se, kan forskare följa 
djurs fysiska förflyttning genom att märka och återfånga dem 
eller följa dem med radiosändare (telemetri). För att klarlägga 
eventuella hinder vid spridningsprocessens sista fas, immigra-
tion och etablering, kan forskare märka eller sätta ut djur för 
att följa dessa individers förmåga eller benägenhet att bosätta 
sig och överleva på nya platser. 
Med frö- och sporväxter som exempel så kan forskare 
studera produktion och frisättning av frön och andra typer 
av spridningskroppar i olika miljöer (öppen mark eller sluten 
skog) eller klimat (vind, fukt, temperatur, etcetera). Vidare 
kan man studera hur långt och hur snabbt frön och andra 
spridningskroppar sprids, hur deras vitalitet och överlevnad 
ändras under förflyttningen, etcetera. Sådd eller inokulering av 
frön eller andra spridningskroppar kan användas för att studera 
etableringsförmåga, exempelvis i olika växtlokaler eller klimat.
Spridningsförmågan kan även undersökas med indirekta 
metoder, exempelvis genom att analysera arters förekomst 
eller kolonisationsmönster i förhållande till befintliga sprid-
ningskällor. Forskare kan även använda genetiska undersök-
ningar för att kartlägga hur arter spridit sig och utvecklat 
sina populationer i olika landskap. Klara genetiska skillnader 
mellan olika populationer kan visa på begränsat genflöde, det 
vill säga spridningsbegräsning, över olika skalor i tid och rum. 
Med dessa metoder urskiljs dock inte betydelsen av enskilda 
delprocesser (frisättning, spridning per se eller etablering). 
Indirekta metoder visar om kolonisationen – det vill säga 
resultatet av hela spridningsprocessen – är begränsad och på 
vilken rumslig och tidsmässig skala som begränsningen finns.
Spridningsmodeller
Insamlade data kan analyseras med hjälp av olika matematiska 
funktioner eller simuleringar. På detta sätt utvecklas statistiska 
”spridningsmodeller” för att beskriva arters spridning och hur 
sannolikheten för lyckad kolonisation varierar i förhållande till 
olika rumsliga och tidsmässiga aspekter, exempelvis med ökat 
avstånd från en spridningskälla eller gentemot barriärer. 
I detta avsnitt redovisas några generella funktioner och 
parametrar som används för att beskriva arters spridning per se. 
De används även i olika mått på konnektivitet. Notera dock 
att vid sidan av spridningen per se beror spridningsprocessen 
hos arter även på deras fortplantning, emigration/frisättning 
och etableringen. Forskare använder därför mer komplicerade 
funktioner och fler parametrar för att beskriva hela processen 
och sannolikheten för lyckad kolonisation. Dessa delar sam-
manfattas dock inte här och läsare hänvisas till annan litteratur 
(exempelvis Hanski 1998, Schroeder m.fl. 2007, Belinchón 
m.fl. 2017). 
De funktioner som används för spridningen per se är av 
särskilt intresse eftersom de innehåller parametrar som visar 
på vilken rumslig skala som effekter av arters spridningsbe-
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gränsningar och konnektivitet får genomslag på sannolikheten 
för kolonisation. Begreppet ”avståndsbegränsad spridning” 
används för att beskriva de fall då sannolikheten för kolonisa-
tion avtar med ökat avstånd från en given spridningskälla. 
Med begreppet ”barriärbegränsad spridning” avses de fall då 
sannolikheten för kolonisation avtar över ”barriärer”, genom 
vissa typer av miljöer eller med minskad tillgång på sprid-
ningskorridorer. Med begreppet ”vektorbegränsad spridning” 
menas de fall då sannolikheten för kolonisation begränsas av 
spridningsvektorers mängder och rörelser. I första hand avses 
här spridning som begränsas av tillgång på djurvektorer. 
Notera att de funktioner och parametrar som redovisas i 
olika studier av arter är beroende av vilka rumsliga respektive 
tidsmässiga skalor som undersökts. Resultat från studier som 
gjorts i ett begränsat område (exempelvis i ett skogsbestånd) 
och över kort tid (5–10 år) kan inte direkt extrapoleras till 
större rumsliga (landskapet) eller tidsmässiga (100 år) skalor. 
Det krävs ofta relativt komplicerade modelleringsövningar där 
man även tar hänsyn till hur landskapets struktur och innehåll 
av livsmiljöer förändras över tid (se exempelvis Belinchón 
m.fl. 2017). Dessutom är kolonisation en funktion av tid, och 
den rumsliga skalan för lyckad kolonisation ökar således med 
ökad tidsskala. Ofta förbises därför betydelsen av lyckad lång-
distansspridning i småskaliga studier. Långdistansspridningen 
sker sällan, men är i många fall viktig för arters populationsdy-
namik och fortlevnad på stora rumsliga och tidsmässiga skalor.
Avståndsbegränsad spridning
Avståndsbaserade spridningsmodeller används för arter vars 
spridning och kolonisationssannolikhet avtar med ökat avstånd 
från spridningskällan (Kindlmann & Burel 2008). Exempel 
på detta kan vara många aktivt spridda djur såsom fåglar eller 
flygande insekter, men även stationära växter, mossor, svam-
par och lavar som sprider sig passivt med hjälp av vektorer 
såsom vind eller djur (se vidare i nästa avsnitt). Här kan olika 
varianter av negativt exponentiella funktioner, p
c
 = exp-D/a, 
eller potensfunktioner, p
c
 = (D/a)-b, användas för att beskriva 
hur sannolikhet för kolonisation, p
c
, avtar med avstånd, D, från 
en given spridningskälla (Nathan m.fl. 2012; Fig. 2:2). Kurvans 
form anpassas med hjälp av olika parametrar för skala, a, och 
form, b, som avspeglar artens spridningsförmåga. Exempelvis 
ger den exponentiella funktionens skalparameter, a, ett mått 
på artens genomsnittliga spridningsavstånd. I potensfunktio-
nen avspeglar formparametern, b, den relativa betydelsen av 
långdistansspridning. 
Den avståndsbegränsade spridningskurvan kan även anpas-
sas för att visa på betydelsen av långdistansspridning, det vill 
säga sannolikhet för kolonisation över avvikande (extra) stora 
avstånd. Långdistansspridning sker sällan och är som process 
svår att dokumentera. Samtidigt kan det antas påverka arters 
förekomst och populationsutveckling i landskapet över lång 
tid. Enligt modellen för långdistansspridning kan arter bygga 
upp en pool av långdistansspridda individer eller spridnings-
kroppar på landskapsskala eller regionnivå (Fig. 2:2). Detta ger 
en bakgrundsnivå – en närmast konstant sannolikhet – för 
kolonisation oavsett avstånd till spridningskällor. 
Bakgrundsnivån varierar med den regionala populatio-
nens storlek. En stor regional population kan ge upphov till 
en stor pool av potentiellt långdistansspridda individer eller 
spridningskroppar, vilket innebär att en avståndsbegränsad 
spridning kan döljas under en relativt hög bakgrundsnivå (Fig. 
2:2). Situationen kan jämföras med att det finns en stor ”fast-
landspopulation” som genom långdistansspridning bidrar till 
en oberoende och stabil deposition av individer eller sprid-
ningskroppar som påverkar kolonisationssannolikheten även 
i isolerade små och fragmenterade ”öar” av livsmiljöer. Som 
exempel skulle stora sammanhängande fjällnära skogsområden 
kunna betraktas som ett fastland för skogslevande arter som 
förekommer i små och fragmenterade populationer i andra 
delar av sina utbredningsområden.
Som kontrast riskerar, i en liten regional population, även 
poolen av långdistansspridda individer eller spridningskroppar 
att bli liten. Detta motsvarar en situation utan fastlandspo-
pulation där de enda spridningskällorna utgörs av små och 
fragmenterade lokala populationer. Långdistansspridningens 
och den regionala poolens betydelse minskar här och sanno-
likheten för kolonisation beror mer på om spridning begrän-
sas av avståndet (Fig. 2:2). Detta är en tänkbar beskrivning av 
situationen för arter som är knutna till olika ädellövskogsmil-
jöer i södra Sverige.
Figur 2:2. Illustration av spridningskurvor för hur 
kolonisationssannolikhet avtar i förhållande till ökat 
avstånd från en given spridningskälla. Den röda linjen 
illustrerar en spridningsmodell (negativ exponentiell) 
där kolonisationssannolikheten går mot noll medan 
den blå kurvan illustrerar en modell där en låg sanno-
likhet består på avvikande långa avstånd. Den blå 
 pilen indikerar det genomsnittliga spridningsavstån-
det; det är en parameter som skattas utifrån kurvan 
och som avspeglar artens spridningsförmåga. 
De streckade linjerna illustrerar en stabil och av-
ståndsoberoende sannolikhet för kolonisation – en 
regional bakgrundsnivå – som beror på tillförsel av 
långdistansspridda individer eller spridningskroppar. 
Bakgrundsnivån varierar beroende på den regionala 
populationens storlek och i vilken utsträckning mig-
rerande individer bidrar till den regionala poolen av 
långdistansspridda individer eller spridningskroppar.
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Barriärbegränsad spridning
Det går även att bygga spridningsmodeller som tar hänsyn till 
att en art har olika spridningsförmåga i olika typer av miljöer 
eller att vissa miljöer utgör spridningsbarriärer. Dessa typer av 
modeller kan vara särskilt relevanta för att beskriva situationen 
för marklevande djur såsom små däggdjur, groddjur, kräl-
djur och marklevande insekter (exempelvis jordlöpare). Den 
tidigare beskrivna negativa exponentiella funktionen skulle 
kunna modifieras med olika värden på spridningsförmåga 
(parametern a) beroende på vilken typ av miljö som finns 
mellan artens spridningskälla och de livsmiljöer som arten 
kan kolonisera (Moilanen & Hanski 1998). Andra typer av 
modeller bygger på funktioner med så kallade ”motstånds-
parametrar”, r
i
, som ges olika värden (som spridningsmotstånd) 
för olika miljöer i matrix (belägna mellan livsmiljöerna), i, be-
roende på artens förmåga att förflytta sig genom dessa miljöer 
(Kindlmann & Burel 2008). Exempelvis kan antalet individer, 
N
jk
, som lyckas förflytta sig från plats k till plats j genom miljö 
i och över avståndet D
ijk
 skattas med modellen 
N_jk=  x/〖(∑_i〖r_i  D_ijk)〖^z 
där x och z är två konstanter.
Vektorbegränsad spridning
Det går även att utveckla spridningsmodeller för en art som 
är beroende av en viss spridningsvektor. I första hand avses i 
denna rapport spridning som begränsas av tillgång på djurvek-
torer. Modellen behöver i dessa fall avspegla djurvektorernas 
spridningsprocess, mängd och rörelser i landskapet. Exempelvis 
kan de redan beskrivna modellerna användas om djurvektorns 
rörelse är avståndsbegränsad eller barriärbegränsad.
Konnektivitet och mått på arters 
 spridningsmöjlighet
Sannolikheten för kolonisation beror på tillgången på migre-
rande individer eller spridningskroppar. Detta i sin tur beror 
på i vilken utsträckning som en arts individer eller spridnings-
kroppar kan förflytta och sprida sig i förhållande till landska-
pets struktur och hur dess livsmiljöer förekommer, nyskapas 
och försvinner över tid (Fig. 2:1). ”Konnektivitet” används som 
ett mått på i vilken utsträckning som ett givet landskap ger 
stöd för en enskild art att sprida sig mellan olika livsmiljöer 
(Taylor m.fl. 1993, Kindlmann & Burel 2008). Konnektivi-
teten uppskattas vanligtvis utifrån information om hur en art 
reagerar på landskapets fysiska struktur och dynamik. Konnek-
tivitetsmått som kombinerar båda dimensionerna; artens sprid-
ningsprocess och landskapets struktur, klassas som funktionella 
(Taylor m.fl. 2006, Baguette m.fl. 2013). Konnektivitetsmått 
som enbart beskriver landskapets fysiska strukturer i form av 
exempelvis avstånd eller korridorer mellan livsmiljöer klassas 
som strukturella (Calabrese & Fagan 2004, Winfree m.fl. 2005, 
Kindlmann & Burel 2008).
Den potentiella konnektiviteten, Si, för en enskild livs-
miljö i kan uppskattas utifrån data om den aktuella artens 
spridningsförmåga och dess förekomst i landskapet. Följande 
beräkningsformel används ofta inom naturvården:
S_i=∑_(j≠i)〖〖M(D_ij 〖,a)×A_j
Formeln visar att konnektiviteten, Si, för en enskild livs-
miljö i beräknas med hjälp av en artspecifik spridningsmodell, 
M, och uppgifter om artens lokala populationsstorlekar, Aj, i 
de spridningskällor j till n som finns i det omgivande land-
skapet. Spridningsmodellen, M, i detta exempel beskriver hur 
artens kolonisationssannolikhet i livsmiljö i beror på avståndet, 
Dij, till en spridningskälla, j, och en artspecifik skalparameter a 
(se föregående avsnitt). Spridningskällan j:s avståndsberoende 
multipliceras i detta exempel med j:s populationsstorlek, Aj, 
för att vikta dess bidrag till livsmiljö i:s konnektivitet. Kon-
nektiviteten, Si, för den enskilda livsmiljön, i, summeras slutli-
gen över alla omkringliggande spridningskällor, j till n, som en 
funktion av deras avstånd till livsmiljö i, Dij, och deras lokala 
populationsstorlekar, Aj. 
Det går även att beräkna landskapets totala konnektivitet 
genom att först beräkna konnektiviteten för respektive livs-
miljö, i till n, enligt modellen ovan, vikta respektive livsmiljös 
konnektivitet med dess populationsstorlek, Ai, och summera 
resultaten över samtliga livsmiljöer enligt formeln:
S_i=∑_(i=1)^n〖A_i  ∑_(j≠i)〖〖M(D_ij,a)×A_j 〖
Eftersom konnektiviteten mäter i vilken utsträckning som 
ett givet landskap ger en enskild art möjlighet att sprida sig 
bör beräkningen baseras på artens faktiska förekomster (lokala 
populationsstorlekar; Aj). I många fall saknas detaljerade po-
pulationsdata och istället används en variabel – en indikator 
– som korrelerar med lokal populationsstorlek. Livsmiljöers 
areal eller kvalitet (exempelvis mängden substrat) kan användas 
som indikatorer på populationsstorlek. Livsmiljöers kvalitet är 
normalt avgörande för arters förekomst (Mortelliti m.fl. 2010).
Konnektivitet som funktion av kvalitet och 
spridningskällor
Konnektiviteten är således en funktion av livsmiljöers mängd 
och kvalitet. Man kan förenklat säga att ”det finns ingen kon-
nektivitet utan att det finns livsmiljöer av lämplig kvalitet”. 
Konnektiviteten och arters möjlighet till spridning beror alltid 
på hur man lyckas med att bevara livsmiljöer av lämplig kvali-
tet. Följaktligen bör dessa aspekter vara prioriterade variabler i 
arbetet med grön infrastruktur.
I vissa områden i landskapet kan arters populationer vara 
särskilt stora och livskraftiga. Det kan handla om områden 
eller miljöer som är stora nog, har lämpliga kvaliteter eller är 
tillräckligt varaktiga över tid för att arterna ska kunna överleva, 
tillväxa och reproducera sig effektivt. Den lokala fortplantning-
en och tillväxten kan överstiga de lokala förlusterna varmed 
en del av överskottet av individer eller spridningskroppar kan 
spridas och emigrera till andra platser (Pulliam 1988, Hanski 
1998, 1999). Sådana områden eller miljöer fungerar som sprid-
ningskällor och är särskilt viktiga att identifiera och bevara i 
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en grön infrastruktur. De påverkar landskapets konnektivitet 
genom att de bidrar till spridning, kolonisation och minskade 
utdöenderisker i andra delar av landskapet. Exempelvis kan be-
fintliga reservat eller områden med stora förekomster av arter 
eller livsmiljöer antas vara spridningskällor och ges särskild stor 
vikt i analyser av grön infrastruktur (Snäll m.fl. 2016).
Konnektivitetens effekt på lokala  
utdöenderisker
Att en art dör ut lokalt brukar betyda att den försvinner från 
en plats. Risken för lokala utdöenden på grund av slump-
mässiga orsaker är större på platser där en art har små, lokala 
populationer (Lande 1988, 1993). Om en art dör ut från fler 
platser än den lyckas kolonisera över tid så minskar antalet 
förekomster och det finns risk att artens totala populations-
storlek minskar i landskapet.
Risken för lokalt utdöende kan dock minska även i små lo-
kala populationer om individer eller spridningskroppar lyckas 
kolonisera dessa platser och på så sätt ökar de lokala popu-
lationsstorlekarna (Hanski 1998). Ökad konnektivitet bidrar 
alltså till att minska arters risk för lokala utdöenden. Minskade 
lokala utdöenderisker bidrar i sin tur till arters fortlevnads-
möjligheter och förekomst i landskapet.
Konnektivitet hos ”habitat-patch tracking 
 metapopulationer”
Livsmiljöers mängd och kvalitet varierar vanligtvis över tid 
som en följd av livsmiljöernas naturliga dynamik, bildningstid 
och varaktighet (Fig. 2:1). Vissa livsmiljöers dynamik hör till 
årlig variation, exempelvis snölegor, temporära vatten och löv 
på träd. Andra dynamiska livsmiljöer består ett antal år upp 
till några årtionden, till exempel träd och död ved, brandfält 
och successionsmiljöer. Livsmiljöers dynamik, bildningstid och 
varaktighet påverkas även av pågående markanvändning och 
exploatering i landskapet. 
När lämpliga livsmiljöer nyskapas måste arterna hinna att 
kolonisera dessa och bygga upp lokala populationer för att 
balansera lokala utdöenden som sker på andra platser, till följd 
av naturliga processer eller exploatering och försämringar 
av livsmiljöer. Snabba förändringar kan innebära att arters 
tidsfönster för spridning krymper och att spridningsavstånden 
ökar samtidigt som deras lokala utdöenderisker ökar. Om 
livsmiljöernas livslängd krymper allt för mycket finns risk att 
arter inte hinner sprida sig till nya miljöer. Nettoeffekten blir 
att populationerna minskar.
Även i dynamiska landskap och livsmiljöer är det alltså vik-
tigt att stärka konnektiviteten och underlätta arters spridning 
(Johst m.fl. 2002, 2011, Van Teeffelen m.fl. 2012). Arter som är 
knutna till träd och död ved är exempel på arter som utnyttjar 
relativt kortlivade livsmiljöer. Dessa arters spridning präglas 
av att de ofta dör ut lokalt därför att miljön går förlorad och 
att de därför kontinuerligt behöver etablera sig på nya platser 
där passande miljöer uppstår (”habitat-patch tracking”). Med 
skogen som exempel gäller detta troligtvis många träd- och 
vedlevande insekter och kryptogamer (se exempelvis Snäll 
m.fl. 2003, 2005, Schroeder m.fl. 2007, Caruso m.fl. 2010, 
Jüriado m.fl. 2011, Ranius m.fl. 2014, Belinchón m.fl. 2017), 
och därmed en stor andel av alla rödlistade skogslevande arter. 
För dessa arter är det alltså viktigt att livsmiljöer nyskapas i 
tillräcklig omfattning inom rimliga spridningsavstånd för att 
populationen inte ska minska eller slås ut av faktorer som 
minskar tillgång på livsmiljö.
Konnektivitet som funktion av  
uthållighet över tid
Notera vidare att vid sidan av förmåga till spridning i rummet 
kan arter även utvecklat förmåga att förflytta sig i tid – att 
under en tid med försämrade miljöförhållanden övergå i ett 
långvarigt vilostadium för att sedan återkolonisera en plats när 
förhållande återigen blir passande (Eriksson 1996, Honnay 
& Bossuyt 2005). Vissa fröväxters och kryptogamers frö- res-
pektive sporbanker i marken är exempel på denna förmåga. 
Effekten av denna spridning över tid liknar den man får med 
en fastlandspopulation och en pool av långdistansspridda indi-
vider eller spridningskroppar (se tidigare avsnitt). Exempelvis 
kan fröväxter med låg spridningsförmåga kompensera detta 
genom att ha långlivade individer och/eller frön (i en fröbank) 
som är oberoende av den rumsliga konnektiviteten och som 
därmed kan överbrygga perioder av sämre lokala förhållanden 
och lägre rumslig konnektivitet.
Aggregering som alternativ term för 
 konnektivitet
Konnektivitet är ett artspecifikt mått. Det bygger på en modell 
för den enskilda artens spridningsförmåga och uppgifter om 
artens förekomst (Kindlmann & Burel 2008). Sådan detalje-
rad kunskap saknas dock för majoriteten arter i landskapet. 
Vanligtvis analyseras därför effekten av konnektivitet baserad 
på generella antaganden om hur arter sprider sig och reagerar 
på konnektivitet (Lehtomäki & Moilanen 2013). Antagandena 
görs utifrån den kunskap som finns om studerade modellarters 
spridningsprocess och förmåga. Ofta saknas dessutom data över 
arters aktuella förekomst i landskapet. Arters sannolika fördel-
ning i landskapet kartläggs i så fall med hjälp av modeller för 
arters förekomst eller livsmiljöers kvalitet (se kapitel 1). När 
sådana generella modeller och metoder används för att analy-
sera effekten av konnektivitet kan det vara lämpligt att istället 
använda termen ”aggregering” (Lehtomäki, muntlig presenta-
tion Uppsala, 21 april 2016).
Funktionell konnektivitet och kulturella vektorer
I det äldre jordbrukslandskapet fanns troligen en effektiv 
spridning av främst kärlväxters frön genom hötranspor-
ter från ängsmarkerna till gårdarna och genom att betande 
boskap (nötkreatur, får, hästar) rörde sig över större områden i 
utmarkerna och på efterbete i ängsmarkerna. Till detta hör att 
djur förr drevs på skogen och mellan sommar och vinterbeten 
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i stora delar av Sverige (denna funktion exemplifieras idag 
enbart genom renens vandring). Detta innebar god potential 
för långdistansspridning genom kreatursdriften mellan gräs-
marker. Dessutom utgjorde de naturliga fodermarkerna större 
sammanhängande arealer då, vilka sedan början av 1900-talet 
har minskat stadigt och fragmenterats till följd av att mer mark 
brukas som åkermark med ettåriga grödor eller produktion 
av vallhö, samt att naturbetesmarker till stor del har ersatts 
av kulturbetesmarker (Auffret & Cousins 2013b). Därutöver 
har omfattningen av skogsbeten i tidigare halvöppna skogar i 
princip upphört. 
Spridning med boskap och andra djurvektorer kan ske på 
olika sätt. Den kan ske genom så kallad epizookori, vilken 
innebär att spridningskroppar eller individer (exempelvis 
växters frön) fastnar och transporteras på djurets utsida (på 
päls, fjädrar, ben etc.). Den kan även ske via endozookori, 
det vill säga att frön tas upp tillsammans med annan föda och 
transporteras invärtes. Beroende på hur länge frön kan fästa 
och hänga kvar på utsidan (epizookor kapacitet) alternativt 
uppehålla sig inne i djurvektorer (endozookor) så kan frön 
potentiellt spridas över stora avstånd.
Betande djur fungerar normalt som effektiva spridare av 
frön, främst genom endozookori. En del av fröna klarar sig 
oskadda genom mag-tarmkanalen och deponeras med spill-
ningen. Genom att frön deponeras med näringsrik dynga så 
gynnas dessutom etableringen hos många arter. Nötkreatur i 
betesmarker beräknas sprida över 2,5 miljoner frön per individ 
årligen på detta sätt medan motsvarande antal för hästar och 
får är 0,5 resp. 0,4 miljoner (Mouissie m.fl. 2005b). Då reten-
tionstiden i mag-tarmkanalen är omkring två dygn hos dessa 
djur så beror spridningsavståndet på hur långt djuren rör sig 
eller transporteras under dessa två dygn. Generellt sprids små, 
hårda frön effektivare via endozookori än större och mjuka 
frön genom att de är fler samt att de löper mindre risk att 
malas sönder av tänder och mag-tarmkanal.
Även epizookori kan vara betydelsefull, fastän den har visat 
sig vara kvantitativt mindre viktig än endozookori. Försök 
med får visar att 1 % av fröna sprids närmare 3 km (alla typer 
av frön) medan simulerade spridningsavstånd med mer slät- 
och korthåriga nötkreatur och hjortar är 400 respektive 800 
m (gäller främst frön med hullingar; Mouissie m.fl. 2005a). 
Det finns dock exempel där traditionellt hållna, nomadiska får 
har transporterat frön flera hundra kilometer i sin päls (Man-
zano & Malo 2006). Studier från Danmark indikerar dock att 
det är relativt svårt för en art att etablera sig i redan sluten, 
näringsfattig vegetation, även om frön lyckas ta sig dit, om det 
inte förekommer någon markstörning (Bülow-Olsen 1980).
Flera studier visar att de mönster som växter uppvisar i 
gräsmarker är resultat av den historiska skötseln och eventuellt 
spridning av arter inom enskilda marker (Lindborg & Eriks-
son 2004). Betydelsen av att betesdjur får ströva fritt och flyttas 
aktivt mellan öar illustreras av försvinnandet av många gräs-
marksväxter på öar i Stockholms skärgård när betet har upp-
hört där. Försvinnandena är dels resultat av att hävden upphört 
och att landskapet växer igen men också för att det inte längre 
sker något inflöde av frön via djuren (Auffret m.fl. 2017). Det 
är lätt att överskatta arters förmåga att sprida sig baserad på 
befintlig utbredning, där utdöendeskuld och spridningsskuld 
ibland är orsak till denna feluppskattning (Krauss m.fl. 2010).
Idag har omfattningen av dessa kulturella vektorer minskat 
kraftigt. Som substitut har ändå fordon och vägar fått en viss 
betydelse. Vägnätet har växt väsentligt under de senaste 50 
åren, inte minst i skogslandskapet. Dessutom utgörs vägkan-
terna ofta av gräsmarker som i många fall sköts på ett sätt som 
gynnar gräsmarkernas specialister genom årlig, och i vissa fall 
naturvårdsinriktad, slåtter (ursprungligen menad att förbättra 
sikten och minska risken för viltolyckor längs vägarna). Auffret 
& Cousins (2013) visar att 39 % av de värdefulla gräsmar-
kerna i södra Sverige ligger i anslutning till allmänna vägar. 
De visar också att motorfordon, genom jord som fastnat på 
fordonen, sprider många gräsmarksväxters frön med samma 
egenskaper som sprids endozookort av boskap men i lägre 
kvantitet. Frisläppandet av frön som har fastnat på fordon är 
också svårt att prediktera (sker främst när det regnar eller när 
fordonen kör i vatten) men har potential att sprida frön över 
stora avstånd (hundratals kilometer under torra förhållanden; 
Taylor m.fl. 2012). Även vinddraget som skapas av förbipasse-
rande fordon fungerar som en vektor för frön, främst för dem 
som är anpassade till vindspridning, längs vägar och vägkanter, 
där spridningsavstånd på upp till 45 m har uppmätts (von der 
Lippe m.fl. 2013). 
Slåtteraggregat verkar också fungera som spridningsvekto-
rer för frön, även mellan ytor som är rumsligt fragmenterade 
(Strykstra m.fl. 1996). Flera havsstrandsväxter, som gulkäm-
par (Plantago maritima), strandråg (Leymus arenarius) och trift 
(Armeria maritima, dock inte främst havsstrandsunderarten 
strandtrift subsp. maritima), har spridits snabbt längs många 
större vägar i Sverige och andra länder, gynnade av bruket av 
vägsalt (Scott & Davison 1982, Runesson 2012). Dessa kan 
fungera som modell för hur snabbt spridningen längs vägar 
potentiellt kan gå under gynnsamma förhållandena när en ny 
ekologisk nisch skapas. Den lägre kvantiteten samt att inte alla 
arter verkar spridas effektivt innebär dock att fordon i bästa 
fall kan ses som ett komplement till betande djur.
Därutöver fungerar (förmodligen i ännu högre grad förr i 
tiden) människor själva som passiva vektorer för frön, särskilt 
för dem med hakar som fastnar lätt på kläder eller under 
skosulor, vilket inte sällan innebär transporter upp till 10 km 
(Wichmann m.fl. 2009, Auffret m.fl. 2014).
Det finns en skötselstrategi som skulle kunna få stor 
betydelse framöver, för att bibehålla eller till och med öka 
den gröna infrastrukturen för många annars svårspridda 
arter (exempelvis fröväxter, flygoförmögna evertebrater som 
snäckor) mellan värdefulla, rumsligt separerade gräsmarker och 
exempelvis rikkärr: att aktivt flytta betande boskap och byta 
boskapsbesättningar mellan gräsmarker (”rotational grazing”; 
Auffret & Cousins 2013).
Djurvektorers betydelse för  
långdistansspridning
Däggdjur, fåglar och fiskar kan fungera som vektorer för 
långdistansspridning av olika organismer. De senaste 20 årens 
forskning visar att även arter utan tydliga anpassningar kan 
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oavsiktligt följa med och spridas långt med hjälp av olika djur-
vektorer. I detta avsnitt sammanfattas ny kunskap om sådan 
långdistansspridning hos fröväxter, mossor och evertebrater.
Kunskapsöversikten indikerar att arter som ofta sprids 
med hjälp av fåglar eller större däggdjur sällan är spridnings-
begränsade på landskapsskala. I Sverige gäller detta troligen 
många fröväxter, mossor och evertebrater i eller i närheten av 
öppna och näringsrika vattenmiljöer. Arter inom dessa orga-
nismgrupper sprids antagligen oavsiktlig av andfåglar som rör 
sig mellan vattenmiljöerna i landskapet. 
Notera att denna nya kunskap främst handlar om djurvek-
torers betydelse för arters spridning per se. Det saknas ännu 
kvantitativa data på hur effektivt arter etableras på nya platser 
efter långdistansspridning med djur. Etableringen beror san-
nolikt på i vilket kontext och till vilken miljö spridningen 
med djur sker. Trots detta bör den nya kunskapen om åtmins-
tone andfåglars betydelse som spridningsvektorer tas med i 
planeringen av grön infrastruktur. Genom att anlägga miljöer, 
främst våtmarker och till dem anslutande gräsmarker, för and-
fåglar kan man antagligen påverka landskapets fördelning av 
fröväxter, mossor och evertebrater.
Epi­ och endozookori
I en metaanalys (Albert m.fl. 2015) skiljer forskarna på tre 
typer av zookori av frön hos hovdjur, vilka i stigande ord-
ning selekterar för olika specialiseringar hos fröna: 1) endo-
zookor spridning som gynnas av avlånga frön, 2) epizookor 
hovspridning som gynnas av lätta frön med hakar, samt 3) 
epizookor spridning i pälsen som gynnas av frön med avlånga 
eller krökta bihang, och som sitter högre upp i vegetationen. 
Hovdjur sprider minst 44 % av de tillgängliga växtarterna i 
metaanalysens växtsamhällen (Albert m.fl. 2015).
Traditionellt har enbart frön omgivna av fruktkött, eller 
någon annan typ av belöning till vektorn, klassats som endo-
zookort spridda (exv. Jordano 2000). Studier av andra typer 
av endozookor spridning (av ”torra” frukter) har dock fått ett 
uppsving i och med Dan Janzens (1984) hypotes ”foliage is the 
fruit” [bladverket är frukten]. Dessutom visar forskning att arter 
med en viss anpassning kan spridas med flera olika vektorer 
(Nathan m.fl. 2008b); exempelvis kan frön som primärt är an-
passade för vindspridning spridas sekundärt i pälsen på ett djur.
Fåglar som vektorer
Migrerande flyttfåglar är viktiga vektorer för spridning av 
växters frön och andra organismer över stora avstånd. Upp till 
3,5 % av spridningsavstånden överstiger 100 km, där stor-
leken hos en fågelart visar ett starkt positivt förhållande till 
spridningsavståndet (Viana m.fl. 2013). Detta då större fåglar 
generellt flyger snabbare och håller föda och annat under 
längre tid i magtarmkanalen. Endozookori är omkring 100 
gånger vanligare än epizookori (på fötter och fjäderdräkt) hos 
såväl simänder (Brochet m.fl. 2010) som hos tättingar (Costa 
m.fl. 2013). Små, hårda frön är de som är bäst anpassade till 
att spridas endozookort med fåglar (Soons m.fl. 2008). Mer 
än 445 växtarter i 189 släkten och 57 familjer har påvisats i 
dieten hos simänder (Soons m.fl. 2016).
Det har påvisats att stora mängder frön regelbundet sprids 
långa sträckor via magtarmkanalen eller krävan hos flyttande 
andfåglar (simänder, gäss, svanar och tranor som till stor del är 
vegetarianer) och sumphöns som sothöna. Det gäller främst 
våtmarks- och vattenväxter men även i hög grad fastmarks-
växter som betas och sprids av dessa fåglar, medan endast arter 
i sluten skogen eller mycket torra naturtyper är uteslutna från 
denna spridningsprocess (Costea m.fl. 2016, Soons m.fl. 2016). 
Spridningsavstånden rör sig normalt om upp till 300 km, 
vilket motsvarar den sträcka som fåglarna hinner flyga under 
frönas tarmpassage, men avstånd på 1 200 km har beräknats. 
Transporten sker främst från norr till söder då tidpunkten 
för sydflyttande fåglar stämmer bättre med fenologin hos 
växternas frömognad (Clausen m.fl. 2002). Även långflyttande 
vadare har visats vara potentiella långdistansspridningsvektorer 
av växtfrön (Proctor 1968). Frön som inte klarar tarmpas-
sagen, vilket gäller främst större och mjuka frön, kan trots allt 
spridas av exempelvis änder motsvarande avstånd genom att 
de hamnar i och sedan stöts upp från krävan (Kleyheeg & van 
Leeuwen 2015).
Bärätande fåglar, som trastar, sidensvans, stare, tallbit och 
sylviasångare, fungerar som viktiga vektorer för spridning av 
bärproducerande arter på lokal och landskapsnivå (Jordano 
2000). Bär produceras främst av olika buskar och träd där arter 
i familjen Rosaceae är särskilt framträdande (exempelvis oxlar, 
rosor, rubusar, hagtornar, aplar och prunusar). Tyvärr innebär 
dessa vektorer att även många problematiska, främmande och 
invasiva arter, som är populära i odling, får en effektiv sprid-
ning (rosor, häggmisplar, häggar, oxbär och rubusar; Tyler m.fl. 
2015). Spridning via bärätande fåglar sker främst i närområdet 
då fröpassagen genom magtarmkanalen går relativt snabbt, ofta 
på 20–30 minuter (Shi m.fl. 2015), varför denna spridning 
maximalt kan ske upp till ca 20 km men vanligen inom någon 
kilometer.
Det är känt att även flera grupper av ryggradslösa djur, 
som kräftdjur (Crustacea), blötdjur (Mollusca) och skalbaggar 
(Coleoptera) (van Leeuwen m.fl. 2012,  Viana m.fl. 2013, Laux 
och Kölsch 2014, Simonová m.fl. 2016) kan spridas endozoo-
kort med (flyttande) fåglar. Vidare har både alger (Green m.fl. 
2016) och mossor (Proctor 1962) visats kunna spridas endo-
zookort med (flyttande) andfåglar. Även långflyttande vadare 
är potentiella vektorer för epizookor långdistansspridning av 
mossors spridningskroppar (Lewis m.fl. 2014).
Fiskar som vektorer
Även fiskar kan fungera som endozookora vektorer (”ichtyo-
kori”) för frön hos främst vatten- och våtmarksväxter. Sprid-
ningsavstånd, baserade på rörelsesträcka och retentionstid, av 
upp till 15 km (medianavstånd 10 km) har modellerats hos 
karpar som har ätit frön av vasstarr Carex acuta och jättestarr 
C. riparia (van Leeuwen m.fl. 2016). Det är dock relativt få 
svenska fiskarter, främst några karpfiskar som mört och sarv, 
som delvis är vegetarianer och kan fungera som endozookora 
vektorer för växter (Kullander m.fl. 2012). Omfattningen av 
fiskspridning av frön i Sverige är okänd.
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Sammanfattning
Detta kapitel innehåller en kunskapsöversikt med fokus på 
forskningsstudier av djurs, växters och svampars spridning i 
skog. 
Kunskapsöversikten innnefattar forskningsstudier av arter 
som förekommer på skogsmark. I många fall utnyttjar de arter 
som rapporteras här även olika typer av kulturmarker eller 
urbana miljöer, till exempel trädklädda gräsmarker, alléer och 
parker. Översikten innefattar främst studier 2 av arter och livs-
miljöer som finns i Sverige och kompletterar tidigare nordiska 
synteser i ämnet (Naturvårdsverket 1999, Rolstad & Gjerde 
2003, Naturvårdsverket 2005, Nordén. m.fl. 2014, Sverdrup-
Thygeson m.fl. 2014). Kunskapsöversikten visar att skogsle-
vande arters kolonisation och förekomstmönster i många fall 
kan förklaras av att arterna är spridningsbegränsade i dagens 
brukade landskap. Det gäller således att göra urvalet av om-
råden och naturvårdsåtgärder i en grön infrastruktur utifrån 
både kvalitet och konnektivitet. Generellt är det lämpligt 
att använda avståndsbegränsade modeller där sannolikheten 
för kolonisation eller förekomst avtar med ökat avstånd från 
spridningskälla vid analyser av grön infrastruktur.
Mycket av kunskapen som gäller skogslevande arter gäller i 
allmänhet även för arter som lever i andra terrestra landskaps-
typer. Varje landskapstyp har emellertid sina egna särdrag vad 
gäller arters spridning. I nästa kapitel ges därför en komplette-
rande översikt av de aspekter som anses utmärkande för arter i 
gräsmarker, våtmarker och fjäll.
2  Forskningsstudier publicerade fram till och med april 2017.
3. Skogslevande arters spridning  
– en kunskapsöversikt
Foto: Torbjörn Östman
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Ryggradsdjur
Däggdjur
Aktuell kunskap om spridningsförmåga hos skogslevande 
däggdjur sammanfattas inte i detta kapitel. Läsare hänvisas till 
andra kunskapssammanställningar. Större däggdjur som björn 
och varg kan dock sprida sig hundratals kilometrar medan små 
däggdjur som näbbmöss vanligt sprider sig någon kilometer 
eller kortare sträckor (Naturvårdsverket 1999). Infrastruktur i 
form av större vägar och järnvägar har barriäreffekter på såväl 
stora som små däggdjur (se kort översikt i Helldin m.fl. 2010). 
Även flertalet skogslevande fladdermusarter kan antas ha en 
god spridningsförmåga och vara väl anpassade för att koloni-
sera små isolerade livsmiljöer (större vägar kan dock ha bar-
riäreffekter; Moussey m.fl. 2013, Altringham & Kerth 2016).
Fåglar
Fåglar är rörliga organismer med aktiv spridning; de har 
förmåga att snabbt och effektivt lokalisera passande livsmiljöer. 
Tidigare kunskapssynteser visar att fåglar sällan är spridnings-
begränsade; de flesta arter kan kolonisera isolerade områden 
med livsmiljöer (Andrén 1994, Schmiegelow & Mönkkönen 
2002, Dolman m.fl. 2007). Det är istället tillgången på livsmil-
jöer av lämplig kvalitet för lokal överlevnad och fortplantning 
som i första hand begränsar deras förekomst och populations-
utveckling.
Spridningsförmågan hos fåglar kan till viss del förklaras av 
arters egenskaper, exempelvis kan stora fågelarter vanligtvis 
sprida sig längre än små arter (Garrard m.fl. 2012). Förstärkt 
konnektivitet spelar sannolikt minst roll för stora fåglar där 
även unga individer kan sprida sig långt (Paradis 1998). Som 
exempel på stationära skogslevande rovfåglars spridningsför-
måga kan vi nämna att unga individer av duvhök (Accipiter 
gentilis; Tornberg m.fl. 2006) kan förflytta sig över 1 000 km 
från födelseplatsen även om distanser på 50–100 km är mer 
normala.
Ringmärkningsdata visar att även mindre fågelarter som 
nötväcka (Sitta europaea) (Matthysen 1998) och talgoxe (Parus 
major) (Greenwood m.fl. 1979, Matthysen 1998, Nowakoski 
2001, Dingemanse m.fl. 2003) tillfälligtvis kan flytta över stora 
avstånd. Generellt sprider sig dock ungfåglarna över kortare 
avstånd från födelseplatsen. Vanligtvis handlar det om ett fåtal 
kilometer, det vill säga inom skalan för arternas lokala nätverk 
av livsmiljöer (från några hundra meter upp emot ett par mil; 
Paradis 1998). Spridningsavstånd från några kilometrar upp 
till ett par mil anges för ungfåglar hos lavskrika (Perisoreus 
infaustus; Sahlman 2007) samt skogshöns såsom järpe (Tetrastes 
bonasia; Montadert & Léonard 2006, Sahlsten m.fl. 2008), orre 
(Lyrurus tetrix; Marjakangas & Kiviniemi 2005) och tjäder 
(Tetrao urogallus; Moss m.fl. 2006).
Studier har samtidigt visat att vissa mindre arter såsom 
stjärtmes (Aegithalos caudatus) och entita (Parus palustris), men 
även nötväcka och järpe, kan påverkas av konnektivitet och 
vara mindre frekventa i isolerade områden med livsmiljöer 
(Enoksson m.fl. 1995, Jansson & Angelstam 1999, Åberg m.fl. 
2000). Vidare finns studier som indikerar att en del fågelarter 
undviker att sprida sig över vissa miljöer. Exempelvis kan 
mesar och unga järpar undvika att sprida sig över öppna om-
råden (Åberg m.fl. 1995, Rodrigues m fl. 2001, 2007). Urban 
miljö och infrastrukturer, särskilt i storstadsområden, kan antas 
fungera på liknande sätt och styra arters spridning till skogs-
områden. Sammanfattningsvis finns alltså studier som tyder på 
att konnektiviteten och minskning av barriärer sannolikt har 
störst betydelse för små skogslevande fågelarter och arter som 
undviker att röra sig över öppna miljöer, särskilt i landskap där 
skogsmiljöer är kraftigt fragmenterade.
Grod­ och kräldjur
Aktuell kunskap om grod- och kräldjur sammanfattas i över-
sikter om arters spridning i gräsmarker, våtmarker och fjäll 
som finns i i nästa kapitel. Tidigare kunskapssammanställningar 
anger dock att de flesta groddjur kan antas sprida sig kortare 
än 5 km (Smith & Green 2005) och kräldjur mindre än 1 km 
(Naturvårdsverket 1999). Infrastrukturer i form av exempelvis 
större vägar kan ha barriäreffekter (se kort översikt i Helldin 
m.fl. 2010) och lokala populationers konnektivitet har bety-
delse för fortlevnaden på större skala (Smith & Green 2005, 
Cushman 2006, Holderegger & Di Giulio 2010).
Insekter och andra leddjur
Leddjur som insekter och spindeldjur uppvisar en enorm 
variation beträffande fortplantning, livscykel och antal utveck-
lingsstadier (till exempel ägg, larver, puppor och vuxna) och 
spridningsmekanismer. Många insekter som är knutna till skog 
och trädmiljöer är rörliga organismer med förmåga att snabbt 
och effektivt lokalisera passande livsmiljöer. Normalt utvecklar 
insekter vingar under vuxenstadiet, det vill säga det är under 
detta utvecklingsstadium som många arter sprider sig för att 
hitta nya livsmiljöer och reproducera sig.
Fjärilar (Lepidoptera)
Fjärilar omfattar ett stort antal olika familjer som traditionellt 
delas in i polyfyletiska grupper för stora respektive små arter, 
så kallade macro- respektive microlepidoptera. I gruppen 
stora arter ingår dagfjärilar och stora nattfjärilar. Till grup-
pen små arter räknas framför allt mindre nattfjärilar med en 
vingbredd under 20 mm. Fjärilars vingbredd betraktas som en 
indikator på spridningsförmåga, det vill säga stora arter antas 
kunna sprida sig effektivare än små arter (Öckinger m.fl. 2010, 
Stevens m.fl. 2012). Spridningsförmågan antas även hänga 
samman med fjärilsartens villighet att lämna sin livsmiljö och 
sprida sig över opassande miljöer för att hitta och koloni-
sera nya platser med livsmiljö (Stevens m.fl. 2010, Slade m.fl. 
2013).
Dagfjärilar är den mest välstuderade gruppen. Vuxna in-
divider har normalt en god flygförmåga och kan flyga långa 
sträckor. Hos vissa dagfjärilsarter förekommer till och med 
säsongsbunden förflyttning som liknar det man ser bland flytt-
fåglar. Många vuxna individer ger sig iväg från urspungsloka-
len och sprider sig samlat (exempelvis amiral Vanessa atalanta 
som årligen invandrar till Sverige från Sydeuropa). Utöver att 
flyga kan vissa arter sprida sig som fjärilslarverna genom att 
spinna silkestrådar och dras iväg av vinden (ballongflykt; Bell 
m.fl. 2005). Bland dagfjärilar finns även klassiska exempel på 
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arter där spridningen mellan avgränsade delpopulationer är 
avgörande för hela populationer, så kallade metapopulationer 
(Hanski 1998).
En metaanalys av forskning om dagfjärilar visar att det 
finns en stor variation i spridningsförmåga bland såväl olika 
individer av samma art som mellan olika arter (Stevens m.fl. 
2010). Förhållanden såsom väder och livsmiljöers kvalitet antas 
spelar stor roll för hur många och hur långt individer sprider 
sig. De effektiva spridningsavstånden är emellertid relativt 
stora, vanligtvis flera kilometer. Dagfjärilars spridning antas 
därför sällan vara begränsad på mindre skala (Naturvårdsverket 
1999). Kunskapen om dagfjärilar är dock inte representativ 
för alla fjärilar. Dagfjärilar utgör knappt 5 % av alla fjärilsarter 
i Sverige, de är generellt större än fjärilsarter i andra grupper 
och de flyger dagtid.
Forskningen om såväl dagfjärilar som nattfjärilar indikerar 
att det finns ett samband mellan arters livsmiljökrav och deras 
spridningsförmåga. Arter som är starkt knutna till särskilda 
livsmiljöer (specialistarter) är i allmänhet mer spridningso-
benägna och därmed mer begränsade än arter med bredare 
miljökrav (generalistarter, Warren m.fl. 2001, Slade m.fl. 2013). 
Det finns även studier som visar att fjärilars rörelser kanalise-
ras till områden och korridorer med passande livsmiljöer och 
att vissa miljöer (exempelvis sjöar) kan fungera som barriärer 
(Várkonyi m.fl. 2003, Ranius m.fl. 2011c).
Det finns få studier av skogslevande fjärilars spridningsför-
måga. Många arter kan dock antas vara relativt mobila och ha 
stora spridningsavstånd (Brouwers & Newton 2009). Även här 
finns ett mönster att specialiserade arter och arter med liten 
eller fragmenterad förekomst tenderar att ha lägre spridnings-
förmåga än generalister och arter med stor eller utbredd före-
komst. Exempelvis visar finska och svenska studie av nattflyn 
(Noctuidae) att många arter är mobila och kan sprida sig över 
stora avstånd (8-16 km) till isolerade öar i havet. Samtidigt 
indikerar resultaten att specialister (monofaga arter) har lägre 
spridningsförmåga än generalister (oligo- och polyfaga arter; 
Nieminen 1999). Lövskogsarter tenderar även att ha lägre 
spridningsförmåga än barrskogsarter (Betzholtz & Franzén 
2011, Franzén & Betzholtz 2012). 
Vidare visar en brittisk studie av skogslevande fjärilar 
(macrolepidoptera) att skogsspecialister prefererar stora ädel-
lövskogsområden (>5 hektar) och att deras spridning beror på 
skogsområdenas konnektivitet (Slade m.fl. 2013). En svensk 
undersökning av jättesvampmal (Scardia boletella) som lever i 
fruktkroppar av fnöskticka (Fomes fomentarius) indikerar att ar-
ten är spridningsbegränsad då den är mest frekvent i skogsbe-
stånd där mängden substrat kan antas ha varit hög och funnits 
kontinuerligt i mer än 100 år (Jonsell & Nordlander 2002). 
Resultaten i en finsk studie av tiggarsvampmal (Agnathosia 
mendicella) som lever i fruktkroppar av rosenticka (Fomitopsis 
rosea) indikerar att fjärilen minskar i förekomst i grannatur-
skogsområden isolerade på en skala av drygt en kilometer 
(Komonen m.fl. 2000).
Skalbaggar (Coleoptera)
Majoriteten skogslevande skalbaggsarter (Coleoptera) som är i 
fokus för svensk naturvård är träd- eller vedlevande. Till de ved-
levande (saproxyliska) räknas arter som är beroende av död eller 
döende ved/träd, eller vedsvampar eller förekomst av andra arter 
som är direkt eller indirekt beroende av död ved under någon 
del av livscykeln (Speight 1989). De studerade arterna kan nor-
malt flyga som vuxna och många har utvecklat särskilda luktor-
gan för att spåra lämpliga livsmiljöer med hjälp av doft. Flertalet 
studier indikerar att många skogslevande skalbaggar har förmåga 
Videbock lamia textor. Foto: Pavel Bina
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att förflytta sig flera kilometer per år. För arter i vissa livsmiljöer 
har forskare dock påvisat klara spridningsbegränsningar.
En generell utgångspunkt inom forskningen är att skogs-
levande skalbaggars spridningsförmåga hänger samman med 
varaktigheten eller förutsägbarheten hos deras livsmiljöer. 
Många träd- och vedlevande arter kan förväntas ha en god 
spridningsförmåga ur ett evolutionärt perspektiv eftersom 
deras livsmiljöer vanligtvis är kortlivade och oförutsägbara 
(Southwood 1977). Nya lämpliga livsmiljöer måste bildas 
och koloniseras innan de gamla miljöerna blir olämpliga, som 
exempelvis när träd dör eller död ved murknar och bryts ned 
(så kallad ”habitat-patch tracking”; se definition i kapitel 2). 
I kontrast förväntas arter som är knutna till stabila och lång-
livade livsmiljöer, såsom gamla ädellövträd, ha utvecklat en 
mer begränsad spridningsförmåga (Nilsson & Baranowski 
1997, Nilsson m.fl. 2001).
Särskilt barkborrar (Scolytinae), men även brandanpassade 
skalbaggsarter, är kända för att ha god spridningsförmåga. De är 
anpassade till att hitta och snabbt utnyttja kortlivade livsmiljöer 
som har en oförutsägbar och utspridd förekomst i landskapet; 
nyligen döda eller försvagade träd respektive nya brandfält el-
ler brända träd- eller vedstrukturer. Barkborrar har visats vara 
mycket mobila och kunna flyga många kilometrar (Forsse & 
Solbreck 1985). Detsamma gäller brandanpassade skalbaggsarter 
(Wikars 1997). Deras spridning är så effektiv att det inte går att 
dela upp individer i olika träd eller vedstrukturer inom samma 
skogsbestånd i olika lokala populationer. Spridningsbegräns-
ningen finns möjligen på större landskapsskala mellan olika 
skogsbestånd. Exempelvis koloniseras naturvårdsbränningar av 
fler rödlistade och pyrofila skalbaggsarter om de utförs i land-
skap med kontinuitet av bränder och potentiella spridningskäl-
lor än i landskap utan dessa kvaliteter (Kouki m.fl. 2012). Vi-
dare visar en studie av slät tallkapuschongbagge (Stephanopachys 
linearis) att dess kolonisation och förekomst på landskapsskala 
kan förklaras med modeller baserade på avstånden mellan 
lokaler med brandskadade tallar (Ranius m.fl. 2014). Sannolik-
heten för kolonisation ökar med ökat antal brandskadade tallar 
på platsen och konnektiviteten till andra platser (på avstånd 
kortare än 30 km) med sådana tallar.
En god spridningsförmåga antas även karaktärisera skal-
baggsarter som utnyttjar vedsvampars fruktkroppar. Vuxna 
individer har förmåga att flyga kilometerlånga sträckor, även 
över öppet vatten, och kolonisera isolerade livsmiljöer (Jons-
son 2003, Jonsell m.fl. 2003, Komonen 2008). Vissa ved-
svampslevande skalbaggsarter förefaller dock mer spridnings-
begränsade än andra. Studier av två närbesläktade svartbaggar 
(Tenebrionidae) som lever i fnösktickor främst på björk men 
även bok kan nämnas. Experiment visar att såväl den vanliga 
svampsvartbaggen (Bolitophagus reticulatus) som den något 
ovanligare rödhalsade svartbagge (Oplocephala haemorrhoida-
lis) kan flyga långa sträckor (Jonsson 2003). Individer av den 
vanliga svampsvartbaggen är dock bättre fysiskt rustade och 
mer benägna att flyga iväg för att söka nya livsmiljöer. Fält-
studier visar också att arten har förmåga hitta och kolonisera 
även glest förekommande fruktkroppar i landskapet (Jonsell 
m.fl. 2003). Den jämförelsevis sämre fysiskt rustade rödhal-
sade svartbaggen är mer obenägen att flyga iväg för att söka 
nya livsmiljön. Det ses som en indikation på att den är mer 
spridningsbegränsad och anpassad till att främst leva i relativt 
stabila livsmiljöer. Arten har också visats vara mest frekvent 
i skogsbestånd där mängden substrat med fruktkroppar kan 
antas ha varit hög och funnits kontinuerligt i mer än 100 år 
(Jonsell & Nordlander 2002). Även genetiska studier indikerar 
att det finns ett betydande utbyte (genflöde) mellan den van-
liga svartbaggens populationer över avstånd på tiotals kilome-
trar men att utbytet är klart begränsat mellan den rödhalsade 
svartbaggens populationer (Jonsson m.fl. 2003).
På motsvarande sätt visar studier av skalbaggar knutna till 
fruktkroppar av klibbticka (Fomitopsis pinicola) att många arter 
har en god spridningsförmåga och kan kolonisera och repro-
ducera sig även i skogar med gles förekomst av lämpliga livs-
miljöer (Jonsell m.fl. 1999, Jonsell & Nordlander 2002, Jons-
son & Nordlander 2006). Men även i dessa fall finns exempel 
på arter (tretandad svampborrare Cis quadridens [Ciidae]) 
med begränsad spridningsförmåga som främst förekommer 
i skogsbestånd där tillgången på substrat med fruktkroppar 
varit god under lång tid. Generellt tycks således skalbaggsarter 
knutna till vedsvampar kunna sprida sig effektivt över relativt 
stora avstånd. Det finns sannolikt ett stort utbyte av individer 
mellan fruktkroppar på olika träd inom samma skogsbestånd. 
I de fall spridningsbegränsningar kan påvisas så får detta ge-
nomslag framför allt vid spridning mellan olika skogsbestånd 
på landskapsskala.
Även vissa typer av död ved är relativt temporära och oför-
utsägbara livsmiljöer. Exempelvis visar en studie att skalbaggars 
kolonisation av experimentellt utlagda aspstockar är beroende Läderbagge Osmoderma eremita. Foto: Jonas Hedin
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av hur mycket död aspved det finns i omgivningen inom ett 
avstånd mellan 10 till 1 000 m (Ranius m.fl. 2011a). Även en 
analys av förekomsten av violettbandad knäppare (Diacanthous 
undulatus) i olika huggningsklasser i ett landskap (24,5 km2) 
indikerar att artens förekomst korrelerar med konnektivitet 
av lämpliga livsmiljöer i form av hyggen respektive äldre skog 
med döda barr- eller lövträd på landskapsskala (medelsprid-
ningsavstånd >1,5 km; Schroeder m.fl. 2007).
Teoretisk ska skalbaggsarter som är knutna till livsmiljöer 
som är varaktiga över tiden ha en särskilt låg spridningsför-
måga. Detta har även påvisats i empiriska studier. Läderbag-
gen (Osmoderma eremita) är ett exempel på en förhållandevis 
välstuderad skalbaggsart som lever i ihåligheter i gamla träd av 
främst ek, men även ask, bok, lind och andra lövträd. Ihålig-
heterna utgör livsmiljö för såväl de vuxna individerna som 
för larverna under deras utveckling. Läderbaggen sprider sig 
genom att de vuxna individerna flyger från ett träd till ett an-
nat med passande ihåligheter. 
Såväl fångst-återfångst som telemetriska studier (följer vux-
na individers rörelsemönster med hjälp av radiosändare som 
klistras fast på djurens halssköldar, se Ranius 2006) visar att 
läderbaggen är obenägen att lämna sin livsmiljö i det ihåliga 
trädet och har klart begränsad spridningsförmåga (Ranius & 
Hedin 2001, Ranius 2002, Hedin m.fl. 2008). Individer i en-
skilda träd kan betraktas som lokala population och individer 
i olika träd inom samma bestånd fungerar tillsammans som en 
metapopulation. Avståndsbaserad spridningsmodeller med ett 
genomsnittliga spridningsavstånd på 60 meter används för att 
beskriva spridningsprocessen. De maximala spridningsavstån-
den är under 200 meter. Arten kan sannolikt sprida sig över 
längre avstånd, men det sker troligtvis så sällan att flygningar 
inte kan observeras i fält. Artens förekomst påverkas därför 
mest av spridning mellan värdträd inom bestånd. Spridning 
mellan bestånd sker mycket begränsat eller inte alls. Förekom-
sten på större rumslig skala antas därför främst avspegla artens 
utdöenderisk på beståndsnivå (Ranius 2001, 2006). 
Ytterligare ett par studerade arter, mulmknäppare (Elater 
ferrugineus) och matt mjölbagge (Tenebrio opacus), bedöms 
också ha relativt begränsad spridningsförmåga i jämförelse 
med andra skalbaggsarter som är knutna till ihåligheter på ek 
och andra lövträd (Ranius 2002, 2006). Liknande slutsatser 
framförs baserat på en bred landskapsanalys av artrikedom 
och enskilda skalbaggsarters förekomstmönster i ihåliga ekar 
i Östergötland. För majoriteten arter finns klara samband 
mellan deras förekomst och mängden passande ekar inom en 
radie på 700 m (Bergman m.fl. 2012). Med mulmknäppare 
som studieart har forskare även visat att alléer kan fungera 
som spridningskorridorer i landskap som domineras av öppna 
jordbruksmarker (Oleksa m.fl. 2015). 
Som jämförelse kan nämnas spridningsstudier av ekoxar (Lu-
canus cervus). De utvecklas som larver i döda rotdelar och livnär 
sig som vuxna på sav från gamla ekar. Deras spridningsförmåga 
har studerats med telemetri (Rink & Sinsch 2007). Resulta-
ten visar att hannar är mer mobila och flyger längre sträckor 
än honorna. Rörelsemönstren efter kläckning beskrivs med 
avståndsbaserade modeller med ett genomsnittligt spridnings-
avstånd på drygt 600 m för hannar och knappt 200 m för ho-
nor. Baserat på modellerna förutses att en mindre andel (1 %) 
hannar kunna bidra till spridning (genflöde) mellan livsmiljöer 
inom en radie på drygt 3 000 m. Kolonisation av nya platser 
beror dock på honornas spridningsförmåga och deras motsva-
rande spridningsradie är begränsad till högst 1 000 m.
Vid sidan av ovan nämnda studier av enskilda skalbaggsar-
ters spridningsförmåga och kolonisationsmönster har forskare 
Sotsvart praktbagge Melanophila acuminata. Foto: Jonas Sandström
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även påvisat samband mellan förekomsten av arter och till-
gången på viktiga träd- och skogsmiljöer. Förekomstmönstren 
anses indikera att arterna är spridningsbegränsade i dagens 
brukade landskap. En studie visar på samband mellan antalet 
rödlistade skalbaggsarter i ekdominerade ädellövskogar och 
mängden sådana skogsmiljöer inom en radie på 1 km (Franc 
m.fl. 2007). En annan studie visar att förekomsten av enskilda 
rödlistade skalbaggsarter i ihåliga ekar är beroende av hur 
många sådana ekar det finns inom en radie på ett antal hundra 
meter upp till drygt 2,5 km (Ranius m.fl. 2011a). Likartade 
resultat finns för rödlistade arter i bokskog (Nilsson & Bara-
nowski 1997, Brunet & Isaksson 2009). Generellt förväntas 
många arter som är anpassade till de relativt stabila boreone-
morala och nemorala ädellövsskogsmiljöerna ha begränsad 
spridningsförmåga (Nilsson m.fl. 2001).
Även förekomsten av skalbaggsarter i vissa barrskogsmiljöer 
indikerar att arterna är spridningsbegränsade. Ett exempel är 
större barkplattbagge (Pytho kolwensis; Pythidae) som utvecklas 
i grova granlågor. Dess förekomst är koncentrerad till gran-
skogsmiljöer där tillgången på substrat varit god under lång tid 
(Siitonen & Saaristo 2000, Laaksonen m.fl. 2008). Liknande 
förekomstmönster och spridningsbegränsning finns beskrivet 
för svartoxe (Ceruchus chrysomelinus) som utvecklas framför allt 
i grova, fuktiga och brunrötade granlågor (Nilsson m.fl. 2000, 
Karlsson m.fl. 2013). Det kan vara rimligt att utgå från att 
några hundra meter och antagligen högst någon kilometer är 
typiska spridningsavstånd för arterna i dessa fall. 
Spridningsbegränsning har även påvisats hos skogslevande 
jordlöpare (Carabidae) knutna till stabila livsmiljöer (Matern 
m.fl. 2008, 2009, Jelaska & Durbešic´ 2009). I Sverige finns ex-
empel på rödlistade arter som också kan antas vara spridnings-
begränsade, bland annat sumpskogslöpare (Platynus krynickii) 
och bokskogslöpare (Carabus intricatus). Arterna är knutna 
till fuktiga och blöta skogsmiljöer och saknar eller har svagt 
utvecklad flygförmåga.
Övriga insektsgrupper
Kunskapen är bristfällig när det gäller biologin i allmänhet 
och spridningsförmågan i synnerhet hos några av de artrikaste 
insektgrupperna; steklar (Hymenoptera), tvåvingar (Diptera; 
flugor och myggor) och halvvingar (Hemiptera) (Nilsson 
m.fl. 2001, Sverdrup-Thygeson m.fl. 2014). Majoriteten av 
arterna inom dessa grupper har sannolikt god flygförmåga och 
sprider sig troligtvis effektivt mellan olika områden på större 
skala. Det är rimligt att anta att spridningen vanligtvis ändå är 
avståndsbegränsad. 
Exempelvis visar en studie av fyra vanliga arter parasitsteklar 
(Braconidae och Ichneumonidae), som utnyttjar vedlevande 
skalbaggar i boreal skog, att steklarnas individantal beror på 
mängden lämpliga skogsmiljöer inom ett avstånd på 0,5-1 
km, men i vissa fall även på större avstånd (Gibb m.fl. 2008). 
Å andra sidan visar studier att skogslevande polygyna myror 
(Formica spp.) kan vara relativt spridningsbegränsade då de 
sprider sig långsamt genom att lokalt och stegvist knoppa av 
nya satellitkolonier istället för att drottningar flyger och kolo-
niserar nya platser på längre avstånd (Puntilla 1999, Sundström 
m.fl. 2005).
Vad gäller tvåvingar visar en norsk studie av svampmyggor 
(Sciaroidea) i boreal skog att den lokala artrikedomen, men 
även förekomsten av enskilda arter, är positivt relaterad till 
andelen gammal skog i omgivande landskap (100 km2). Resul-
taten i en finsk studie av en fluga (Elfia cingulata; Tachinidae) 
som parasiterar på tiggarsvampmal (Agnathosia mendicella) i 
fruktkroppar av rosenticka visar att flugan minskar i förekomst 
i grannaturskogsområden som är isolerade på en skala av 
drygt en kilometer (Komonen m.fl. 2000). En svensk studie 
rapportera att ett (Medetera impigra) av fyra analyserade taxa 
bland tvåvingar i klibb- och fnösktickor tenderar att vara mer 
frekvent i skogsbestånd där mängden substrat med fruktkrop-
par har varit hög under lång tid (Jonsell & Nordlander 2002). 
Det finns även exempel på europeiska studier av skogslevande 
blomflugor (Syrphidae) som visar att vinglängd korrelerar 
med spridningsförmåga, att spridningen sker på kilometerskala 
och att förekomsten av arter beror på livsmiljöers nuvarande 
och historiska kontinuitet (Rotheray m.fl. 2014).
Halvvingar i form av skinnbaggar inom släktet Aradus om-
fattar arter som lever av svampar som växer under barken på 
döende eller döda träd (Wikars & Hedenås 2010) samt även 
brända träd (Wikars 2006). Dessa arter ingår tillsammans med 
skalbaggar i ett par forskningsstudier, men resultaten innehål-
ler tyvärr inga artspecifika uppgifter om skinnbaggarnas sprid-
ningsförmåga (Ranius m.fl. 2011b, Kouki m.fl. 2012). Studier 
av skinnbaggar i jordbrukslandskapet visar dock att de flesta 
förflyttningar sker över korta sträckor men att en betydande 
andel individer sprider sig flera kilometer mellan fortplant-
ningsområden (Solbreck & Sillén-Tullberg 1990).
Blomfluga här?
Ljus bronsblomfluga Callicera aenea. Foto: Krister Hall
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Spindeldjur (Arachnida)
Lite är känt om hur de rödlistade skogslevande spindeldjuren 
(Arachnida) i Sverige sprider sig. Det är rimligt att anta att 
spridningen i många fall är avstånds- och barriärbegränsad 
eftersom spindlarna måste förflytta sig genom att vandrar mel-
lan olika platser i skogen. Unga individer, men även de mindre 
spindelarterna som lever i träd eller högre upp i vegetationen, 
kan antas ha förmåga att sprida sig passivt över större avstånd 
genom så kallad ballongflykt (Larrivé & Buddle 2011). Nor-
malt beräknas spindlar spridas på detta sätt några hundra me-
ter, men de kan ibland spridas över hundratals kilometer vilket 
kolonisationer av isolerade öar visar (Reynolds m.fl. 2007).
Spridningsförmågan har studerats bland trädlevande klokry-
parna (Pseudoscorpionida); små (<5 mm) spindeldjur som 
lever i exempelvis ihåligheter eller död ved. De saknar vingar 
och sprider sig genom foresi (phorein = bära) vilket innebär 
att de klänger sig fast och liftar med andra djur, ofta flygande 
insekter såsom flugor och skalbaggar. Forskningsstudier av två 
olika arter av klokrypare som lever i håligheter i ekar i Sverige 
visar att det finns små genetiska skillnader mellan olika lokala 
populationer (Ranius & Douwes 2002). Analyser visar även 
att klokryparnas förekomst i ihåliga ekar korrelerar med hur 
många andra sådana ekar det finns i närområden inom en 
radie på 135–2 800 meter (Ranius m.fl. 2011a). Sammantaget 
indikerar dessa studier att klokrypare kan sprida sig effektivt 
inom enskilda bestånd av ekar och att eventuell spridningsbe-
gränsning finns på större skala.
Mångfotingar (Myriapoda)
Kunskapen är bristfällig när det gäller spridningsförmågan 
bland mångfotingar. Mångfotingar omfattar skogslevande 
rödlistade arter som påträffas i jord, markförna och död ved i 
lövträdsmiljöer. De förflyttar sig på marken samtidigt som de 
behöver skydd från kyla och uttorkning (har vanligtvis tunt 
vaxliknande lager, kutin). Dessa egenskaper anses förklara 
mångfotingars begränsade spridning och utbredning efter 
istiden (se Georgopoulou, m.fl. 2016 och citerade referenser).
Landsnäckor och sniglar
Vid sidan av leddjuren finns få studier av andra ryggradslösa 
skogslevande djur. Ett fåtal studier handlar om skogslevande 
blötdjur (Mollusca). De skogslevande rödlistade blötdjuren 
omfattar olika snäckor (Gastropoda); framför allt spolsnäckor 
(Clausiliidae) som lever i olika lövträdsmiljöer. Generellt anses 
snäckor ha låg spridningsförmåga eftersom de är små och rela-
tivt immobila samtidigt som de är knutna till speciella livsmil-
jöer (kalkrik mark och förna, raviner, etcetera) och behöver 
skydd och fukt. Avståndbaserade modeller kan användas för 
att beskriva deras spridningsprocess (Akçakaya & Baur 1996) 
och forskningsstudier visar att snäckor vanligtvis förflyttar sig 
högst ett tiotal meter per månad (Baur & Baur 1993, Edwor-
thy m.fl. 2012). En tysk studie visar att tätheten av snäckor 
ökar med ökad beståndsålder upp till drygt 150 år, vilket kan 
bero på att det tar lång tid för passande livsmiljöer att bildas 
samtidigt som de koloniseras långsamt av snäckor (Moning 
& Müller 2009). En svensk studie visar att artrikedom och 
diversitet bland sniglar och snäckor ökar i aspbestånd som 
ligger i anslutning till andra bestånd inom en radie på 300 m 
(Suominen m.fl. 2003). En annan svensk studie av snäckor och 
sniglar i ädellövskogar visar att antalet arter korrelerar med 
landskapsfaktorer (inom 10 km) såsom mängden nyckelbio-
toper (potentiella spridningskällor) och öppen jordbruksmark 
(potentiella barriärer; Götmark m.fl. 2008).
Fröväxter
Internationellt finns en hel del forskningsresultat om fröväx-
ters spridningsprocess och hur spridningsförmågan varierar 
mellan olika fröväxter. Fröväxter är stationära organismer och 
kan expandera lokalt genom vegetativa tillväxt. Passiv sprid-
ning av frön (eller andra typer av spridningskroppar) med 
hjälp av vind, vatten eller djur är dock vanligtvis avgörande för 
utvecklingen av lokala populationer och växtsamhällen samt 
arters förekomst på större skala (Levin m.fl. 2003, Clobert 
m.fl. 2012). För att kunna värdera betydelsen av fröväxters 
spridning på olika skalor behövs därför kunskap om hur långt 
frön kan spridas och hur väl de lyckas etablera sig på nya 
platser. 
Fröväxters spridning beskrivs vanligtvis med avståndsbase-
rade spridningsmodeller med en låg sannolikhet för långdis-
tansspridning (Nathan m.fl. 2012), som anses vara viktig för 
arters spridning och fortlevnad på större skala (Cain m.fl. 
2000, Nathan m.fl. 2008b). Det finns vissa samband mellan 
fröväxters egenskaper och hur långt de kan sprida sig med 
frön. Generellt minskar spridningsavstånden med fröstor-
lek och vikt medan de ökar med växters höjd (Thomson 
m.fl. 2011), samt från örter via buskar till träd (Tamme m.fl. 
2014). Spridningsavståndet ökar även från arter utan särskilda 
mekanismer för spridning via arter som sprids med myror, har 
ballistiska mekanismer till de som sprids med vind eller större 
djur (Tamme m.fl. 2014). 
Fröväxter med små, lätta och vindburna frön, som exempel-
vis orkidéer och pyrolor, antas ha god förmåga till spridning 
per se, även om majoriteten av fröna ändå hamnar inom några 
meter från moderplantan (Johansson m.fl. 2014).
Spridningsbegränsningar hos fröväxter förklaras vanligtvis 
av att fröspridningen per se sker över relativt korta avstånd. 
Detta har påvisats i ett flertal studier framför allt bland skogs-
levande örter. Det gäller örter i såväl barr- och triviallövsko-
gar (Ehrlén & Eriksson 2000) som ädellövskogar (Brunet & 
von Oheimb 1998, Brunet m.fl. 2012), bland annat vitsippor 
(Anemone nemorosa) och andra lundväxter. Det är rimligt att 
utgå från typiska spridningsavstånd på några hundra meter 
över perioder om tio och upp till 100 år (Honnay m.fl. 2002, 
Whigham 2004, Hermey & Verheyen 2007, Brunet m.fl. 
2012). För flertalet arter sker därför kolonisationen av nya 
platser lokalt och långsamt. En betydande andel av dessa örter 
sprids med hjälp av myror och är således därtill beroende av 
tillgång på myror. Även i dessa studier har örter som sprids 
med hjälp av myror visats ha sämre spridningsförmåga än arter 
som är anpassade för spridning med vind eller genom att ätas 
av eller fästa på djur (Brunet & von Oheimb 1998, Brunet 
m.fl. 2012). Vid sidan av spridningen per se bidrar sannolikt 
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även bristfällig etableringsförmåga till spridningsbegränsning-
en hos vissa fröväxter; det vill säga fröna har svårt att gro och 
överleva i konkurrens med andra och redan etablerade arter på 
nya platser (Eriksson & Ehrlén 1992, Baeten m.fl. 2009).
Skogslevande fröväxters spridningsbegränsning avspeglas 
i studier som visar att nuvarande förekomstmönster speglar 
skogsmiljöers historiska utbredning (Vellend m.fl 2006). En 
svensk studie visar att den lokala tätheten av naturvårdsintres-
santa örter i ädellövskogar korrelerar med den historiska ande-
len ädellövskog inom en radie på 1 km (Paltto m.fl. 2006).
Många fröväxtarter har utvecklat förmåga att förflytta sig i 
tid – det vill säga att under en tid med försämrade miljöför-
hållanden övergå i ett vilostadium för att sedan återkolonisera 
en plats när förhållande återigen blir passande (Eriksson 1996, 
Honney & Bossuyt 2005, Aufrett m.fl. 2015). Kända skog-
liga exempel är fröväxterna brand- och svedjenäva (Geranium 
lanuginosum och G. bohemicum) som kan gro på brandfält. Frön 
sprids relativt korta avstånd men de kan gro efter decennier 
(sannolikt århundraden) som fröbank i jorden (Risberg & 
Granström 2009, 2012).
Vektorbegränsad spridning kan vara en relevant modell för 
att beskriva dagens situation för de skogslevande växter som 
i historiska naturlandskap eller förindustriella kulturlandskap 
spreds mellan olika platser med hjälp av människor eller boskap. 
Särskilda naturvårdsåtgärder kan behövas för att aktivt flytta 
och sprida dessa arter (Auffret m.fl. 2015; se avsnittet Funktio-
nell konnektivitet och kulturella vektorer i kapitel 2).
Kryptogamer
Mossor
Precis som fröväxter är mossor stationära och passivt spridda 
organismer vars spridningsprocess beskrivs med avstånds-
baserade modeller. De flesta mossor förökar och sprider sig 
sexuellt med små, lätta encelliga sporer som transporteras av 
vind eller vatten. De kan även sprida sig vegetativt via tillväxt 
eller genom att mossfragment lossnar och förs till nya platser. 
I stort sett varje del av mossplantan (rothår, blad, stam) kan 
reproducera sig vegetativt. Vissa arter kan dessutom knoppa av 
asexuella spridningskroppar – så kallade groddkorn – bestå-
ende av en eller flera celler. Asexuella spridningskroppar sprids 
också passivt med vind eller vatten och ger mossor möjlighet 
att sprida sig även i tidiga utvecklingsstadier eller under de de-
lar av växtsäsongen då inga sporer produceras (Laaka-Lindberg 
2000, Laaka-Lindberg & Heino 2001, Pohjamo & Laaka-
Lindberg 2004). Lokal spridning av vissa mossor sker troligtvis 
även med djur, exempelvis vid fåglars bobygge (Breil & Moyle 
1976). Hackspettars och andra skogslevande fåglars rörelser 
under födosök (Szekely 1987, Adamík & Korňan 2004) kan 
möjligen också bidra till mossors spridning, men det är inte 
utforskat.
Det finns vissa samband mellan mossors anpassningar till 
olika livsmiljöer och deras spridningsförmåga (During 1979). 
Arter som är knutna till stabila och varaktiga livsmiljöer 
förknippas med reducerad spridningsförmåga. Exempelvis 
lever dunmossa (Trichocolea tomentella) i varaktigt källpåver-
kade skogsmiljöer där det är viktigt att kunna konkurrera om 
Svedjenäva Geranium bohemicum. Foto: Wenche Eide
Korskovall Melampyrum cristatum. Foto: Sebastian Sundberg
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livsutrymmet. Mossan bildar långlivade kloner, men reprodu-
cerar sig inte sexuellt och har därför begränsad spridnings-
förmåga (Pohjamo m.fl 2008). Träd- och vedlevande mossor 
(epifytiska och epixyla arter) är knutna till mindre varaktiga 
och förutsägbara livsmiljöer (träd- eller vedsubstrat). Många 
arter sprider sig därför både sexuellt och asexuellt. Exempelvis 
bildar vedtrappmossan (Anastrophyllum hellerianum) förutom 
sporer även groddkorn redan från tidiga utvecklingsstadier 
(Pohjamo & Laaka-Lindberg 2004). Denna anpassning ökar 
sannolikheten för att mossan ska hinna sprida och etablera sig 
på nya vedsubstrat åtminstone lokalt innan veden där mossan 
växer multnar bort. Mossor knutna till särskilt kortlivade och 
oförutsägbara livsmiljöer måste kunna sprida sig snabbt och 
effektivt över stora avstånd. Exempel på detta är tidiga koloni-
satörer av nyligen bränd mark eller ved, bland annat bränn-
mossa (Ceratodon purpurea), spåmossa (Funaria hygrometrica) och 
vissa björnmossor (Polytrichum spp.) (Schimmel & Granström 
1996, Ryöme & Laaka-Lindberg 2005, Rudolph m.fl. 2011); 
dessa arter kännetecknas av kort generationstid och en massiv 
sporspridning.
Beträffande spridningens olika delprocesser är fortplant-
ningen onekligen begränsande i vissa fall, exempelvis hos 
asexuellt klonbildande arter som dunmossa (se ovan) och 
några hotade, trädlevande arter som ingår i habitatdirekti-
vets bilaga 2: vedtrådmossa (Cephalozia macounii)(CR) och 
barkkvastmossa (Dicranum viride) (EN). Även hos andra arter 
kan produktionen av spridningskroppar gå ned under vissa år 
(Rydgren m.fl. 2006; Wiklund 2002) och klimatförhållanden 
(Pohjamo m.fl. 2006). När det gäller spridning per se så visar 
studier av skogslevande mossor att majoriteten spridnings-
kropparna landar inom några meter från mossplantan (Söder-
ström & Jonsson 1989). En viss andel sprids dock över större 
avstånd. Eftersom mossplantor producerar hundratusentals upp 
till miljontals spridningskroppar (Crum 2001, Pohjamo m.fl. 
2006) kan det faktiska antalet spridningskroppar som sprids 
långa sträckor vara stort. 
Spridningen per se är troligen effektiv hos de flesta sporpro-
ducerande mossor. Moss-sporer är mikroskopiska (vanligen 
Barkkvastmossa Dicranum viride. Foto: Niklas Lönnell
Vedtrappmossa Anastrophyllum hellerianum. Foto: Torbjörn Östman
10–20 μm i diameter; Hill m.fl. 2007) och kan föras högt 
upp i atmosfären av turbulent eller varm luft (Johansson m.fl. 
2016). Spridning av sporer över mycket långa sträckor via luft-
strömmar (Mun˘oz m.fl. 2004) är antagligen en anledning till 
att en stor andel mossarter har stor, cirkumpolär utbredning 
(Preston & Hill 1999). Vissa skogslevande mossor kan även 
bygga upp en sporbank i marken för att kunna återkolonisera 
en plats en tid efter störning (Jonsson 1993).
Groddkorn är vanligtvis något större (30–150 μm, Halling-
bäck, muntligen, Löbel & Rydin 2010) än sporer. De sprids 
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över kortare avstånd, men storleken gör att de har bättre möj-
lighet att etablera sig än sporer (Kimmerer 1994, Löbel m.fl. 
2009, Löbel & Rydin 2010). Groddkorn och andra asexuella 
spridningskroppar anses därför ha störst betydelse för sprid-
ningen över korta avstånd, exempelvis vid expansion av redan 
etablerade lokala populationer (Söderström & During 2005).
Slutligen kan begränsad etablering potentiellt hämma mos-
sors spridning. Etableringen beror på mängden spridnings-
kroppar som deponeras, det vill säga lyckas ta sig till en viss 
plats, över tid. Det är långt ifrån säkert att frisatta spridnings-
kroppar hamnar i rätt miljö. Eftersom deras spridning per se 
sker passivt så styr slumpen var de landar. De flesta hamnar fel 
och spolieras. Detta gäller särskilt när måltavlan – livsmiljön – 
är svår att träffa, exempelvis för arter med snäva livsmiljökrav 
eller de som är knutna till isolerade, fläckvist förekommande 
eller kortlivade livsmiljöer (Snäll m.fl. 2005, Söderström & 
During 2005). Vidare beror etableringen på arters inneboende 
förmåga; att som spridningskroppar lyckas gro och utveck-
las till nya mossplantor i lämpliga miljöer. Exempelvis visar 
studier av träd- och vedlevande mossor att lyckad etableringen 
förutsätter rätt substrat, och lämpliga fukt- och pH-förhållan-
den (Wiklund 2002, Löbel & Rydin 2010). Dessutom måste 
spridningskroppar ha förmåga att överleva i konkurrens med 
andra mossor och växter på platsen (Hutsemekers m.fl. 2008). 
Studier av vanliga marklevande skogsmossor visar till exempel 
att sporer inte klarar av att gro i redan etablerade populationer 
(Cronberg m.fl. 2006).
Genom att studera skogslevande mossors förekomst- och 
kolonisationsmönster kan forskare analysera den samman-
tagna effekten av hela spridningsprocessen från fortplantning, 
över spridning per se till lyckad etablering av spridningskrop-
par. Studier av trädlevande mossor som är knutna till lövträd 
(exempelvis trädhättemossa Orthotrichum speciosum; trubbhät-
temossa Orthotrichum obtusifolium; aspfjädermossa Neckera 
pennata) visar att konnektiviteten har betydelse. Effekter av 
konnektivitet har påvisats på lokal skala (<100 m) i studier av 
förekomstmönster på träd inom bestånd och landskap (Snäll 
m.fl. 2003, 2004b, Löbel m.fl. 2006), kolonisation av träd 
inom bestånd (Snäll m.fl. 2005,), samt genetiska skillnader 
inom landskap (Snäll m.fl. 2004a). 
Studier visar även att spridningsbegränsningen hos dessa ar-
ter till viss del beror på hur arter reproducerar och sprider sig; 
arter med stora asexuella spridningskroppar har kortare sprid-
ningsavstånd men samtidigt högre etableringssannolikhet än 
arter med små sexuella sporer (Löbel m.fl. 2009). I dessa fall 
beskrivs arternas rumsliga populationsdynamik över tid som 
”habitat-patch tracking” metapopulationer (Löbel m.fl. 2009, 
Löbel & Rydin 2010). De behöver kontinuerligt sprida sig till 
nya platser där passande miljöer uppstår då de dör ut lokalt 
när deras värdträd går förlorade. Det saknas liknande studier 
av vedlevande mossor, men även deras dynamik beskrivs med 
”habitat-patch tracking” metapopulationer (Söderström & 
During 2005).
Studier av vanliga skogslevande mossor med utbredda 
populationer i landskapet indikerar att vissa arter sprider 
sig effektivt åtminstone på lokal skala. Exempelvis indikerar 
genetiska studier av husmossa (Hylocomium splendens) att den 
koloniserar öar utanför kusten oberoende av avståndet (inom 
drygt en kilometer) till fastlandet och andra öar (Cronberg 
2002). En studie av diverse vanliga skogsmossor visar att arter 
är mindre frekventa men förekommer i unga (40–60 år) 
tidigare kalavverkade skogar oberoende av avståndet (inom 
80 m) från potentiella spridningskällor i form av äldre skog 
(Hylander 2009).
Sammantaget kan man anta att mossors spridning i ett 
givet landskap över tid till stor del beror på deras populations-
storlekar och mängden spridningskroppar som de frisätter 
och sprider lokalt eller i landskapet som helhet. Arter som är 
knutna till specifika livsmiljöer och har små fragmenterade 
populationer kommer i jämförelse med andra arter i land-
skapet att producera relativt små mängder spridningskroppar. 
Deras totala mängd långdistansspridda spridningskroppar – 
bakgrundsnivån – blir således också liten. Det kan medföra att 
lokala spridningskällor och avståndsbegränsad spridning får 
större betydelse än bakgrundsnivån för lyckad etablering och 
kolonisation (se kapitel 2).
Lavar
Lavar består av svamp, även kallad mykobiont, och alger med 
fotosyntetisk förmåga, fytobiont. Även cyanobakterier ingår 
som fytobiont i vissa lavar. Lavar är stationära och passivt 
spridda organismer. Svampen kan spridas sexuellt genom att 
sporer produceras i särskilda organ på lavbålen (apothecier, 
perithecier eller pyknidier). För att bilda en ny lavbål måste 
sporer spridas och etableras i miljöer där svampen kan få tag 
på de fytobionter som också behövs. Spridningen kan även 
ske asexuellt, till exempel genom att lavar producerar små 
spridningskroppar i form av soredier eller isidier. Även frag-
ment kan lossna från lavbålen och spridas till nya platser. Vid 
asexuell spridning sprids i många fall de olika symbionterna 
tillsammans.
Kunskapsbilden om lavars spridning liknar den som beskri-
vits för mossor. Till att börja med sprids lavar passivt framför 
allt med vind eller vatten. Spridningskroppar kan antagligen 
även förflyttas genom att fastna och följa med insekter och 
fåglar, men det är inte klarlagt. Svampens sporer är mikrosko-
piska (cirka 5–40 μm) och de antas bidra till lavars spridning 
över stora avstånd. De asexuella spridningskropparna är större 
(soredier 20–50 μm; isidier 30–1000 μm) och förmodas därför 
ha större betydelse än sporer för spridning över korta avstånd.
Beträffande olika delprocesser kan långsam tillväxt och 
fortplantning bidra till begränsad spridningen hos vissa 
lavar. Detta gäller arter som enbart sprids vegetativt genom 
fragmentering, exempelvis den trädlevande (epifytiska) laven 
långskägg (Usnea longissima) (Keon & Muir 2002, Josefsson 
m.fl. 2005). Dessutom kan den sexuella spridningen med 
sporer i många fall vara begränsad och långsam. Exempelvis 
producerar lunglav sällan fruktkroppar och beräknas ha en ge-
nerationstid på 30–40 år (Öckinger & Nilsson 2010, Larsson 
& Gauslaa 2011). Över korta tidsperioder har den asexuella 
fortplantningen således större betydelse än den sexuella för 
spridningen av lunglav och andra liknande trädlevande lavar.
Vidare visar studier att spridningen per se är avståndsbero-
ende och att majoriteten spridningskropparna landar inom 
31
 
tiotalet upp till hundratalet meter från spridningskällan. Det 
gäller exempelvis asexuell spridning hos trädlevande lavar; 
lavfragment från garnlav (Alectoria sarmentosa) och tagellavar 
(Bryoria spp.; Dettki 1998) i barrträdsmiljöer samt soredier 
från lunglav i lövträdsmiljöer (Walser m.fl. 2001). Studier visar 
dock att en viss andel av spridningskropparna även sprids över 
större avstånd (> 200 meter; Werth m.fl. 2006a) och kan på så 
sätt bidra till en bakgrundsnivå med långdistansspridda sprid-
ningskroppar i det aktuella landskapet.
Lyckad spridning och kolonisation förutsätter dock lyckad 
etablering på nya platser. I flertalet studier av trädlevande lavar 
har forskare följt upp etableringen hos utsådda asexuella sprid-
ningskroppar för att undersöka arternas etableringsförmåga. 
Om spridningskropparna etableras i miljöer där lavarterna 
saknas indikerar det att andra processer kan begränsa spridning 
och förekomst. Ett flertal såningsexperiment med asexuella 
spridningskroppar bekräftar att olika lavar kan etableras i skilda 
skogsmiljöer; exempelvis skrovellav (Lobaria scrobiculata), näver-
lav (Platismatia glauca) och norsk näverlav (Platismatia norvegica) 
i både ung och gammal barrskog (Hilmo & Såstad 2001) 
samt lunglav i både exponerade och skyddade lövträdsmiljöer 
(Werth m.fl. 2006a). Ett experiment med centimeterlånga 
fragment av ringlav (Evernia divaricata) och späd brosklav (Ra-
malina dilacerata) visar på lyckad etablering i både hyggeskanter 
och sluten äldre boreal barrskog (Lidén m.fl. 2004). 
Såningsexperimenten visar dock att majoriteten (över 
95 %) av de utsådda spridningskropparna kan gå förlorade 
(Hilmo & Såstad 2001) och etableringsgraden kan variera 
oförklarligt mycket mellan olika platser (Werth m.fl. 2006a). 
Ett tioårigt såningsexperiment med lunglav på asp visar att 
etableringssannolikheten per spridningskropp är i storleks-
ordningen 36×10-5 (en på 2 800), men även att miljön kan ha 
betydelse; etableringen misslyckades helt på solexponerade 
aspar på hyggen och i sluten skog var etableringen sex gånger 
högre på asp på fuktiga jämfört med friska marker (Belinchón 
m.fl. 2017).
De olika resultaten från såningsexperimenten indikerar 
att etableringen beror på mängden spridningskroppar som 
deponeras, det vill säga lyckas ta sig till en viss plats, över 
tid. Frånvaron på vissa platser kan således bero på begränsad 
produktion av spridningskroppar lokalt eller i landskapet som 
helhet vid sidan av begränsad spridningen per se. För vissa 
arter är bevisligen även miljön ett viktigt filter, det vill säga 
lyckad etableringen är inte säkert i alla miljöer.
Forskare studerar även lavars kolonisationsmönster för att få 
en bild av den sammantagna effekten av hela spridningspro-
cessen. En studie av garnlav och andra barrskogslevande lavar 
visar att kolonisation av unga skogar (35–78 år) främst sker 
nära (<100 m) spridningskällor i form av äldre skog (Dettki 
m.fl. 2000). Liknande resultat redovisas i studier där forskare 
efter tio år följt upp hur lunglav koloniserar nya träd i ädellöv-
trädsmiljöer i landskap i södra Sverige (Öckinger m.fl. 2005) 
och aspmiljöer i Finland (Belinchón m.fl. 2017); kolonisa-
tionen av nya träd sker främst över korta avstånd från kända 
värdträd (effekt av konnektivitet på en skala < 100 meter). 
Dessutom visar analysera av lunglav på små genetiska skillna-
der mellan lavbålar på olika träd inom samma bestånd till följd 
av lokala kloners expansion via spridning av asexuella sprid-
ningskroppar (Werth m.fl 2006b, 2007, Jüriado m.fl. 2011).
Vidare visar norska studier att lavars förekomst på asp i 
olika gamla och isolerade trädbestånd korrelerar med trädbe-
ståndens ålder (indikator för långsam kolonisation), men hos 
lunglav och några andra asplevande arter även med konnekti-
viteten till etablerade populationer (indikator för depositionen 
av spridningskroppar; Gjerde m.fl. 2012, 2015). Lunglav och 
andra trädlevande lavarter koloniserar troligtvis nya isolerade 
trädmiljöer successivt och långsamt över långa tidsperioder 
(100-150 år; Gjerde m.fl. 2012).
Analyser baserade på lavars förekomstmönster indikerar 
också att konnektiviteten har betydelse för trädlevande lavar i 
olika skogsmiljöer. En finsk studie visar att lunglav förekom-
mer aggregerat i främst gamla skogar med lång skogshistorisk 
kontinuitet (Gu m.fl. 2001). Vidare visar en svensk studie att 
den lokala tätheten av olika naturvårdsintressanta lavar i ädel-
lövskogar korrelerar med nuvarande andelen nyckelbiotoper 
inom en radie på 1–10 km (Paltto m.fl. 2006). En studie i bo-
real barrskog indikerar att den lokala skogshistoriska kontinui-
teten och begränsad spridning troligtvis förklarar nuvarande 
förekomst av långskägg (Josefsson m.fl. 2005).
Majoriteten refererade studier av förekomstmönster gäller 
skogslevande busk- eller bladformiga lavar. Ett mindre antal 
studier av skorplavar kan nämnas. Exempelvis indikerar studier 
av skorplavar på grova ekar i sydvästra Sverige att flera arters 
Lunglav Lobaria pulmonaria. Foto: Sebastian Sundberg
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förekomst beror på populationernas konnektivitet, men även 
den historiska tätheten av grova ekar kring 1830 (Ranius 
m.fl. 2008, Johansson m.fl. 2013). Effekten av konnektivitet 
är dessutom tydligare för arter med snäva livsmiljökrav och 
stora spridningskroppar än arter med bredare krav och små 
spridningskroppar (Johansson m.fl. 2012).
De tydligt aggregerade förekomst- och kolonisationsmönst-
ren samt de små genetiska skillnaderna på lokal skala hos 
skogslevande lavar indikerar att deras spridningsprocess i första 
hand präglas av frekvent asexuell spridning över korta avstånd 
(tiotalet upp till hundratalet meter). Samtidigt finns det studier 
som visar att det inte finns några klara genetiska skillnader 
mellan idag förekommande population över stora avstånd, 
exempelvis hos lunglav (> 30 km) på lövträd i Norge (Hilmo 
m.fl. 2012) och gul dropplav (Cliostomum corrugatum) på ek i 
Östergötland (6,5–83 km; Lättman m.fl. 2009). Resultaten kan 
tyda på effektiv sexuell sporspridning (genflöde) och att lång-
distansspridning får genomslag på landskapsskala åtminstone 
över lång tid (> 100 år; Gjerde m.fl. 2012). Nutida genetiska 
mönster kan dock även bero på att arterna successivt koloni-
serat och haft större och mer utbredda och sammanlänkade 
populationer i de studerade landskapen under tidigare epoker 
efter istiden (Werth m.fl. 2006b, 2007). En studie av lunglav 
visar dessutom på lägre genetisk variation i brukade skogar 
jämfört obrukade naturskogar, vilket indikerar att skogsbruk 
och snabb omsättning av värdträd hämmar lavens sexuella 
spridning och genflöde i landskapet (Jüriado m.fl. 2011).
Avståndsbegränsade spridningsmodeller används vanligtvis 
av forskare för att förklara trädlevande lavars kolonisation och 
förekomstmönster samt vid prognostisering av deras framtida 
populationsutveckling. Trädlevande lavar som lunglav beskrivs 
med modeller för ”habitat-patch tracking” metapopulationer 
där konnektiviteten till existerande värdträd är viktig för ko-
loniseringen av nya träd och fortlevnaden över tid (Belinchón 
m.fl. 2017).
Svampar
Kunskapsöversikten om skogslevande svampars spridnings-
förmåga begränsas i första hand till två viktiga funktionella 
grupper; mykorrhizasvampar respektive saprotrofiska inklusive 
vedlevande (saproxyliska) svampar. Majoriteten av de citerade 
studierna gäller dessutom basidiesvampar (Basidiomycota) 
inom dessa grupper. I likhet med övriga kryptogamgrupper 
karaktäriseras svampars livscykel av det stationära levnadssättet 
och passiv spridning. Svampars sexuella spridning sker med 
mikroskopiska, tunna och genomskinliga sporer (1–30 μm) 
som produceras i fruktkroppar som i sin tur utvecklas från 
mycel i mark eller vedsubstrat. Vissa svampar kan även sprida 
sig genom att knoppa av asexuella spridningskroppar, så kall-
lade konidier eller klamydosporer. Dessutom kan svampar 
spridas över korta avstånd genom att mycel och svamphyfer 
växer till och expanderar lokalt. Svampars spridningskroppar 
och mycel kan även spridas till nya platser av insekter och 
andra djur (se exempelvis Boddy & Jones 2008).
Rosenticka Fomitopsis rosea. Foto: Michael Krikorev
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Svampars livsmiljöer och resurser är i många fall oförutsäg-
bara och temporära. Sporspridning betraktas därför som en an-
passning som ska ge svampar kapacitet att sprida sig snabbt och 
kolonisera livsmiljöer över stora avstånd (Boddy m.fl. 2008, 
Peay m.fl. 2016). Hög fortplantningsförmåga – fruktkropps-
bildning och massproduktion av sporer – präglar också många 
skogslevande svampars spridningsprocess. Till exempel visar en 
finsk studie att vedlevande rynkskinn (Phlebia centrifuga) frisät-
ter uppemot 50 000 sporer per kvadratcentimeter sporprodu-
cerande lager (hymenium) och timme (Norros m.fl. 2012).
Studier av skogslevande svampars sporspridning per se 
visar dock att processen är avståndsberoende och chansartad. 
Sporer som fångas i olika typer av sporfällor visar att sporde-
positionen minskar drastiskt med avståndet från fruktkroppar. 
Majoriteten av sporerna (uppemot 95 %) sprids endast några 
centimeter upp till några meter från fruktkroppar av såväl my-
korrhizasvampar (Galante m.fl. 2011) som vedlevande svampar 
(Nordén & Larsson 2001). Spordeposition från enskilda 
fruktkroppar av den vedlevande svampen rynkskinn minskar 
och blir redan på ett avstånd av 60–80 meter lägre än den 
uppmätta bakgrundsnivån i det aktuella brukade landskapet i 
östra Finland (Norros m.fl. 2012).
Spridningen per se styrs av vind och atmosfäriska förhål-
landen (Nathan m.fl. 2008a, Galante m.fl. 2011, Norros m.fl. 
2012), vilket medför att majoriteten av sporerna sprids kort, 
hamnar fel och spolieras. Framför allt solljusexponering, men 
även förfrysning, beräknas minska överlevnad och grobarheten 
hos svampsporer som sprids i atmosfären (Norros m.fl. 2015). 
Sporers storlek påverkar även hur länge de förblir luftburna; 
stora sporer lämnar luften snabbare (Hussein m.fl. 2013) och 
beräknas därför spridas över kortare tid och avstånd än små 
sporer (Norros m.fl. 2014).
En mindre andel, men fortfarande ett betydande antal, 
sporer sprids dock över stora avstånd (> 1 km; Norros m.fl. 
2012). De små och lätta sporerna beräknas ha förmågan att 
förbli luftburna under flera dagar och kan därför spridas långa 
sträckor om de lyfts upp ovanför skogars trädskikt av turbulent 
luft (Norros m.fl. 2014). Exempelvis visar en studie i norra 
Sverige att bakgrundsdepositionen av sporer från vedlevande 
rosenticka (Fomitopsis rosea) och rynkskinn korrelerar med 
arealen äldre (> 140 år) skog inom en radie av tre kilometer 
(Edman m.fl. 2004a). Vidare har forskare fångat sporer från 
tajgaskinn (Laurilia sulcata) och andra vedlevande svampar i 
sporfällor som placerats på hustak i Göteborg hundratals mil 
från arternas närmaste kända förekomstlokaler (Hallenberg & 
Küffer 2001). Skogslevande svampars sporer beräknas således 
spridas över stora avstånd och bidra till en bakgrundsdeposi-
tion även i landskap och regioner där deras populationer är 
små (Edman m.fl. 2004a, Junninen & Komonen 2011).
Trots den effektiva sporspridningen per se indikerar analyser 
av skogslevande svampars biogeografiska utbredning (Peay 
m.fl. 2016), populationsgenetiska struktur (Högberg & Stenlid 
1999, Franzen m.fl. 2007), kolonisation (Edman m.fl. 2004b, 
Jönsson m.fl. 2008, Peay m.fl. 2010) och förekomstmönster 
(Paltto m.fl. 2006, Lekberg m.fl. 2007, Ranius m.fl. 2008, 
Nordén m.fl. 2013) att såväl mykorrhizasvampar som vedle-
vande svampar inte är så välspridda som man kan förvänta sig.
Etableringen antas utgöra ett kritiskt steg i spridningspro-
cessen som begränsas av att skogslevande svampars livsmiljöer 
och koloniseringsmöjligheter är få och kortvariga. Spridnings-
begränsning anses kunna uppstå då sannolikheten för etable-
ring hos varje given spor är mycket liten kombinerat med en 
liten total mängd spridningskällor i landskapet som bidrar till 
”poolen” av svampsporer. Liksom för mossor och lavar förvän-
tas svamparter med specifika livsmiljökrav och begränsade 
tidsfönster för etablering vara mest begränsade. Ökade popu-
lationer och sporspridning av arter med breda livsmiljökrav 
kan dessutom ge dessa generalistarter en konkurrensfördel 
då de dominerar depositionen av sporer och koloniserar och 
besätter substrat snabbare än de specialiserade arterna (Nordén 
m.fl. 2013, Peay m.fl. 2016). Konstgjord spridning av mycel – 
inokulering – av specialiserade vedlevande svampar såsom ro-
senticka på platser där de saknas indikerar att även dessa arter 
kan tillväxa och bilda fruktkroppar när de väl lyckats etablera 
sig som mycel i veden (Abrego m.fl. 2016).
Beträffande mykorrhizasvampar så lever de i symbios med 
trädens rötter och utbyter näringsämnen som kväve och fosfor 
mot produkter från trädens fotosyntes. Mykorrhiza överlever 
inte när deras värdträd dör, exempelvis vid störningar i form 
av brand eller kalavverkning. I Norden och Europa saknas re-
levanta studier av skogslevande mykorrhizasvampar. Nordame-
rikanska studier i barrskog visar dock att spridning och kolo-
nisation inte är obegränsad. Förekomsten av mykorrhiza efter 
avverkning korrelerar med avståndet till kvarlämnade träd 
(Cline m.fl. 2005) och träd fungerar som refugier för återko-
lonisation (Luoma m.fl. 2006). Experiment med trädplantor 
visar att arters kolonisation över kortare tidsperioder minskar 
med ökat avstånd från spridningskällor i form av mogen skog 
(Peay m.fl. 2012). Vidare minskar artrikedomen och koloni-
sationen i skogsfragment som ligger mer än en kilometer från 
kontinuerliga skogsområden (Peay m.fl. 2010). Resultaten 
indikerar således att avståndsbegränsad spridning per se och en-
skilda arters populationsstorlekar på landskapsskala sätter gräns 
för deras kolonisation och förekomst (Peay m.fl. 2016).
Beträffande vedlevande svampar så måste de etablera sig 
och växa i en enskild bit eller enhet av ved – ett avgränsat 
vedsubstrat (Boddy & Heilmann-Clausen 2008). Analyser av 
förekomstmönster hos vedlevande svampar i ek- och ädellöv-
skog i södra Sverige visar på effekter av livsmiljöers nuva-
rande och historiska konnektivitet på landskapsskala (1–8 km; 
Paltto m.fl. 2006, Ranius m.fl. 2008). Analyser av vedlevande 
svampars kolonisation av granved visar på effekter av konnek-
tivitet på en lokal skala (tiotalet upp till hundra meter) över 
kort tid (5 år) i såväl brukade landskap (Edman m.fl. 2004; 
Olsson 2008) som naturskogslandskap (Jönsson m.fl. 2008) i 
norra Sverige. Baserat på kolonisationsstudier av rynkskinn, 
rosenticka och ostticka (Skeletocutis odora; Edman m.fl. 2004, 
Olsson 2008) i de brukade landskapen beräknar forskare att 
enskilda sporer lyckas etableras med mycket låg sannolikhet 
(1-5×10-6, ”en på miljonen”; Norros m.fl. 2012). Vedlevande 
svampar med specifika livsmiljökrav och små spridda popu-
lationer i landskapet beräknas därför kunna bli spridningsbe-
gränsade redan lokalt (en skala av hundratalet meter) på grund 
av begränsad etablering (Norros m.fl. 2012).
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Sammanfattning
Detta kapitel innehåller en kunskapsöversikt med fokus på 
forskningsstudier av djurs, växters och svampars spridning i 
gräsmarker, våtmarker och fjäll. 
Kapitlet redovisar strukturella och funktionella aspekter 
som antas påverka arters spridning i våtmarker, gräsmarker 
och fjäll. Därefter följer en genomgång av forskningsläget 3 per 
organismgrupp som kompletterar kunskapsöversikten i före-
gående kapitel om arter i skog. Översikten visar att det finns 
få forskningsstudier av hur arter i våtmarker sprider sig. Vissa 
arter kan dock antas vara spridningsbegränsade, exempelvis 
fröväxter och snäckor, åtminstone över korta tidsspann. Det 
faktum att många av dessa arter ändå är väl representerade i 
majoriteten av våtmarkerna av rätt beskaffenhet är troligen ett 
resultat av livsmiljöernas stabilitet över tid (hundratals till tu-
sentals år) och därmed långa tidsfönster för kolonisation. Kun-
skapsläget är avsevärt bättre vad gäller spridningen av arter i 
gräsmarker. Forskning visar att fröväxter i gräsmarker främst är 
beroende av en funktionell konnektivitet – spridning via olika 
kulturella vektorer såsom hötransporter och betesdjur – mel-
lan gräsmarkerna. Däremot finns indikation på att spridningen 
av flygande insekter (skalbaggar, fjärilar och steklar/bin) bland 
gräsmarker är begränsad åtminstone på större landskapsskala, 
vilket bör beaktas vid analys av grön infrastruktur. Vad gäller 
arter i fjällen så saknas belägg för att begränsad spridning och 
konnektivitet är viktiga naturvårdsproblem som behöver vägas 
in i analyser av grön infrastruktur. 
3 Forskningsstudier publicerade fram till och med april 2017.
4. Spridning hos arter i gräsmarker, 
våtmarker och fjäll – en komplet t­
erande kunskapsöversikt 
Våtmark Lommimyran Murjek. Foto: Sebastian Sundberg
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Andra förutsättningarna jämfört med skog
Vindspridningen är mer effektiv i öppna miljöer
Generellt ökar vind och därmed möjligheterna för vindsprid-
ning i öppna miljöer som gräsmarker, fjällhedar och öppna 
våtmarker. Modelleringar indikerar att vindspridning av 
moss-sporer är effektivare i öppna miljöer (våtmarker, såväl 
som gräsmarker och fjäll), än i trädklädda miljöer, till följd av 
högre vindhastigheter, mer absolut vertikal turbulens och färre 
spridningshinder i form av trädstrukturer (Sundberg m.fl. ma-
nuskript). Även vindspridning hos fröväxter förväntas få större 
betydelse i öppna vindexponerade marker. Samtidigt hänger 
spridningen per se på frönas egenskaper. Fröna måste falla lång-
sammare än 30 cm per sekund för att en liten men förutsägbar 
andel ska kunna spridas ”långt” (flera kilometer) trots frekvent 
förekommande, turbulenta eller stormiga förhållanden (Soons 
2006). Exempelvis varierar fallhastigheterna mycket även bland 
gräsmarksväxter med plymförsedda frön (vilka traditionellt 
har ansetts vara primärt anpassade för spridning med vinden): 
hos backsippa (Pulsatilla vulgaris) 155 cm/s, ängsskära (Serra-
tula tinctoria) 105 cm/s, slåttergubbe (Arnica montana) 83 cm/s, 
slåtterfibbla (Hypochaeris maculata) 57 cm/s, ogräsmaskrosor (Ta-
raxacum sect. Taraxacum) 42 cm/s, kanadensiskt gullris (Solidago 
canadensis) 32 cm/s, ängsull (Eriophorum angustifolium) 22 cm/s, 
blekvide (Salix hastata) 13 cm/s, och mjölke (Chamaenerion 
angustifolium) 8 cm/s, medan ett dammfrö hos exv. gulyxne 
(Liparis loeselii; längd 0,39 mm, tjocklek 0,18 mm) har en 
fallhastighet på 21 cm/s (Hintze m.fl. 2013). Därmed förväntas 
backsippans frön, trots förekomsten av en plym, ytterst sällan 
att spridas mer än 100 meter (Tackenberg m.fl. 2003).
Funktionell konnektivitet är viktig i gräsmarker  
och våtmarker
Många fröväxter i såväl gräsmarker som vissa typer av våtmar-
ker karakteriseras av att deras spridning är beroende av olika 
kulturella vektorer såsom hötransporter och betesdjur. De är 
följaktligen mer beroende av en funktionell än en strukturell 
konnektivitet baserad på fysiska avstånd mellan livsmiljöer. 
Mer utförlig redogörelse och vetenskapliga referenser i detta 
ämne ges i avsnittet Funktionell konnektivitet och kulturella 
vektorer (sid. 18–19).
Spridning med djurvektorer är  
viktig i gräsmarker och våtmarker
Gräsmarker och våtmarker är viktiga livsmiljöer och up-
pehållsplatser för våtmarksfåglar och större däggdjur med 
kapacitet att förflytta sig över stora delar av landskapet. 
Djurens utnyttjande ökar sannolikheten för att de också ska 
råka få med sig och hjälpa till med att sprida såväl växter som 
evertebrater i dessa landskapstyper. Vektorspridingens betydelse 
diskuteras mer utförligt här nedan i översikterna för respektive 
organismgrupp samt i avsnittet Djurvektorers betydelse för 
långdistansspridning (sid. 19–20).
Spridning med vatten är viktig i våtmarker
Passiv spridning av arter med vatten förknippas ofta med så 
kallad hydrokor spridning, det vill säga med strömmande 
vatten (Soons m.fl. 2017). Denna mekanism är ofta effektiv i 
att sprida arter inom ett avrinningsområde och då främst ned-
ströms en spridningskälla. Växtfrön som har vatten som vektor 
kan spridas långt längs vattendrag, upp till några hundra 
kilometer (Danvind & Nilsson 1997). I och med att våtmarks-
växter (strand- och myrväxter) generellt har flytande frön (i 
motsats till vattenväxter som har sjunkande frön) så kommer 
de också att selektivt stranda i strandkanten där etableringsbe-
tingelserna är goda (Soons m.fl. 2017).
Dock verkar fåglar, främst änder, gäss och svanar, men 
även exempelvis vadare och sumphöns, fungera som effek-
tiva vektorer för många organismgrupper, då de även sprids 
uppströms samt mellan avrinningsområden i hög utsträck-
ning (Wubs m.fl. 2016; se avsnittet Djurvektorers betydelse 
för långdistansspridning (sid. 19–20).  Även fiskar kan fungera 
som vektorer för främst vatten- och våtmarksväxter, även om 
spridningsavstånden generellt är betydligt kortare (10 km) än 
hos fåglar (upp till 1 000 km) och bundna till ett visst vat-
tensystem. Studier av förekomstmönster hos växter i rikkärr 
indikerar att det inte finns några spridningsbegränsningar på 
landskaps- till mindre regional skala inom tidsperioder som 
omfattar flera hundra år (Udd m.fl. 2015) medan det verkar 
finnas tydliga spridningsbegränsningar hos fröväxter på kortare 
tid (motsvarande ca 50 år) i mossar (Soro m.fl. 1999). Utöver 
tidsaspekten så kan skillnaden mellan de två studierna bero 
på att rikkärr ofta formas kring öppna vattenmassor medan 
öppet vatten ofta saknas i senare successionsstadier av myrar, 
som (östsvenska) mossar – förekomsten av öppet vatten och 
mer produktiva myrmiljöer skulle kunna attrahera andfåglar 
vilka därmed fungerar som effektiva endozookora fröspridare 
i dessa hos våtmarkerna tidiga successionsstadier (Udd m.fl. 
2015, Soons m.fl. 2016).
Vinden fungerar också som en vektor för anpassade arter, 
som kan transportera frön och spridningskroppar mot ström-
riktningen (Soons 2006).
Etablering begränsas av miljön och  
långsam succession i våtmarker
Växter och kryptogamers förmåga att kolonisera våtmarker 
är starkt avhängig vilket successionsstadium som våtmarken 
befinner sig i, där tidiga successionsstadier är mer ”mottag-
liga” för kolonisation än sena successionsstadier (Rydin & 
Jeglum 2013). Man kan tänka sig följande successionsordning 
strandvåtmark > rikkärr > fattigkärr > mosse. Att bilda en 
mosse från ”scratch” är dessutom en process som tar mycket 
lång tid, sannolikt bortåt ett tusental år, samtidigt som mossen 
är en möjlig livsmiljö för ett mycket begränsat antal växtarter 
genom sitt låga pH och låga näringstillgänglighet. Däremot 
kan det gå på ett tiotal år att skapa ett rikkärr, om förutsätt-
ningarna finns, det vill säga en hög grundvattennivå med hög 
kalkhalt (Evasdotter 2011).
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Spridning i fjällen sker i förhållande till naturliga barriärer
Barriärer i fjällen är i många fall naturliga och är på så sätt 
sällan ett naturvårdsproblem med för fjällens arter. Det kan 
till exempel röra sig om en art begränsad till snölegor, där allt 
annat blir en form av barriär (avståndsbarriär) att ta sig förbi. 
Rödlistade arter, för vilka fjällen anses vara en viktig land-
skapstyp, domineras av kärlväxter, mossor och fjärilar. För alla 
hotade fjällmossor har D-kriteriet (små populationer och/
eller begränsad förekomstarea) använts vid rödlistningen. Alla 
hotade kärlväxter anses ha små populationer och/eller frag-
menterad förekomst. Få lokaler, oftast i kombination med ett 
fragmenterat utbredningsområde och extrema fluktuationer, 
är den vanligaste orsaken till att fjärilar i fjällen blir rödlistade. 
Följaktligen är förmodligen den viktigaste framgångsfaktorn 
för dessa organismgrupper specifikt, och fjällens arter gene-
rellt, att i nuläget se till att bibehålla de kvaliteter som finns 
inom de skyddade områdena. Ett undantag, fjällräven (Vulpes 
lagopus), kan dock nämnas. Enligt uppgifter som togs fram in-
för rödlistan 2015 4 skattas antalet lokalområden i landet till tre 
(Jämtland, Västerbotten samt på gränsen mellan Västerbotten/
Norrbotten) där kontakten mellan dessa områdena är mycket 
liten. Utöver intensiva skyddsåtgärder som utfodring av fjällräv 
och jakt på rödräv vore det intressant att se över möjligheterna 
att förstärka konnektiviteten, vilken borde leda till en ökning 
av både den genetiska mångfalden hos svenska fjällrävar såväl 
som antalet. 
Vidare kan nämnas att renens roll som spridningsvektor har 
studerats i Finnmark, norra Norge (Bråthen m.fl. 2007). Efter-
som renen är idisslare tar det lång tid att processa födan, vilket 
öppnar för långdistansspridning av de frön som den har ätit. 
Dock visar Bråthen m. fl. (2007) att denna typ av spridning 
innebär stor grad av selektion. Bland annat är det långt ifrån 
alla frön som överlever renens matsmältningsprocess. Dessut-
om visar studien att områden med högt betestryck har relativt 
låg fröproduktion, eftersom fortplantningsdelarna (exempelvis 
blommor) åts upp innan de hinner sätta frön. Studien visar att 
de som gynnades av renen som spridningsvektor var gräs och 
ljungväxter.
Ryggradsdjur
Groddjur
I gräsmarker och våtmarker har de flesta studerade svenska 
grodor antagits sprida sig kortare än 5 km på land, men flera 
kilometer över öppet vatten, vilket har påvisats hos gölgroda 
(Pelophylax lessonae) i Norduppland (Sjögren 1991). Vanlig 
groda (Rana temporaria) och vanlig padda (Bufo bufo) sprider 
sig regelbundet upp till åtminstone 7,5 km över brackvatten i 
södra Finlands skärgård (Seppä & Laurila 1999). Flera grodar-
ter, bland annat gölgroda och lövgroda (Hyla arborea) har dock, 
genom märkning och återfångst, påvisat enstaka spridningsav-
stånd på 10–15 km (Marsh & Trenham 2001). 
De maximala spridningsavstånd som kan detekteras med 
fångst-märkning-återfångst beror dock på hur stora områden 
som har undersökts (Smith & Green 2005). Då många studier 
gjorts i en begränsad rumslig skala finns risk att dagens kun-
skap bygger på underskattningar av groddjurs spridningsför-
måga. Populationsgenetiska metoder och spridningsmodeller 
understödjer denna slutsats (Sinsch 2014). En analys indikerar 
att de mest mobila individerna har normala spridningsavstånd 
4  http://artfakta.artdatabanken.se/taxon/100005
Gräsand Anas platyrhynchos. Foto: Tomas Carlberg
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på 11–13 km hos grodor och paddor respektive 8–9 km hos sa-
lamandrar (Smith & Green 2005). Denna spridning av individer 
upprätthåller fungerande metapopulationsdynamik med en im-
migrant per lokal och generation (Smith & Green 2005). Däre-
mot fungerar större konstruktioner och infrastruktur tvärs emot 
spridningsriktningen ofta som barriärer. Det minskar spridning-
en och ökar den genetiska isoleringen mellan populationer av 
åkergroda (Rana arvalis) och långbensgroda (R. dalmatina)) samt 
ökar mortaliteten hos vandrande individer (Lesbarrères m.fl. 
2006, Arens m.fl. 2007). Hos strandpadda (Epidalea calamita) 
fungerar i stället vägar som spridningskorridorer medan skogs-
mark upplevs som en barriär (Stevens m.fl. 2004).
Insekter och andra leddjur
Fjärilar
Dagfjärilar i främst olika gräsmarker har studerats intensivt 
med avseende på spridning och metapopulationsdynamik 
(Hanski m.fl. 2000). Spridningsavstånden mellan livsmiljöer 
har ofta rört sig om några hundra meter men i vissa fall upp 
till några kilometer. De maximala spridningsavstånden har 
varit starkt positivt korrelerade till storleken hos den studerade 
ytan (Schneider 2003) – därför är endast nyare studier utförda 
i landskap av minst 50 kvadratkilometer tillförlitliga för att be-
döma maximala spridningsavstånd hos fjärilar (Baguette 2003, 
Franzén & Nilsson 2007). Exempelvis visade en treårig studie 
i ett större landskap (220 km2) att myrpärlemorfjäril (Boloria 
aquilonaris) kan flyga upp till 13 km mellan lokaler (Baguette 
2003). En tvåårig studie av bredbrämad (Zygaena lonicerae) och 
mindre bastardsvärmare (Z. viciae) i ett 81 km2 stort landskap 
i södra Småland visade på spridningsavstånd av upp till 5,6 
km mellan isolerade livsmiljöer (Franzén & Nilsson 2007). 
En varmare sommar ledde till längre spridningsavstånd hos 
bastardsvärmarna (Franzén & Nilsson 2012). En intensiv 
märkning-återfångststudie med flera tusen individ av väddnät-
fjäril Euphydryas aurinia under en säsong i Tjeckien visade på 
spridningsavstånd av upp till 7,6 km mellan livsmiljöer (Zim-
mermann m.fl. 2011).
En studie av två blåvingearter visade att överlevnaden var 
högre hos individer som levde i gräsmarksfläckar som omgavs 
av mer likartade miljöer än de som omgavs av skog, men att 
däremot spridningsavstånden var högre hos de populationer 
som kläcktes i gräsmarker omgivna av en mer ogästvän-
lig matrix (Nowicki m.fl. 2014). Fjärilsarter med flyttande 
populationer verkar ha en betydligt bättre förmåga att relativt 
snabbt sprida sig till nya eller återkolonisera gamla områden 
(Miller m.fl. 2011). I samband med restaureringar av gräs-
marker har det visats att fjärilsarter med vanliga värdväxter 
eller värdväxter som etablerar sig väl efter restaurering har en 
högre förmåga att kolonisera nya marker (Woodcock m.fl. 
2012). Dagfjärilar verkar ha högre benägenhet att röra sig än 
dagaktiva svärmare Sphingidae, vilket bland annat beror på 
att dagfjärilarna generellt är större och har bättre flygförmåga 
(Kuussaari m.fl. 2014).
Steklar
I gräsmarker verkar det normala spridningsavståndet hos 
bin vara några hundra meter, med enstaka observationer av 
avstånd på ett fåtal kilometer (dos Santos m.fl. 2016). Franzén 
& Nilsson (2013) påvisade spridningsavstånd av upp till 5 km 
Storfläckig pärlemorfjäril Issoria lathonia. Foto: Wenche Eide Apollofjäril Parnassius apollo. Foto: Johanna Eide Ekman
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mellan livsmiljöer hos det Sårbara (VU) solitära slåttersand-
biet (Andrena humilis) i en studie i södra Småland under nio 
säsonger. De visade också att varaktigheten i enskilda livsmil-
jöer var avhängig pollentillgången. Spridningsavstånden hos 
bina har betydelse också för de växter som pollineras av bin 
och där bina fungerar som genetiska länkar mellan ytor med 
en växtart. Födosöksavstånd på upp till 10 km har påvisats hos 
olika arter av bin, där större arter har betydligt högre benä-
genhet att flyga långt (Greenleaf m.fl. 2007). Men vanligen 
flyger inte bina längre än de behöver, det vill säga om det 
finns födokällor i närområdet så besöks dessa i första hand.
Trollsländor (Odonata)
I myrmarker rör sig trollsländor normalt över avstånd på några 
hundra meter upp till några kilometer och studier visar på 
effekter av konnektiviteten av livsmiljöer i form av lågvuxna 
områden (Chin & Taylor 2009). Sju trollsländearter i ett sys-
tem med elva mindre märgelgravar inom 860 m i ett jord-
brukslandskap i västra England uppvisade god rörlighet från 
kläckningsgraven (10–47 % mellan arter under två månader; 
Conrad m.fl. 1999). Hos 37 icke-flyttande brittiska trollslän-
dearter uppmättes en genomsnittlig nordlig expansion av ut-
bredningsområdet på 6,8 km per år (Hickling m.fl. 2005). En 
studie av sex europeiska trollsländearter, som alla är listade i 
EU:s art- och habitatdirektiv, visar att de kan sprida sig mellan 
0,5 och 14 km per år (medel: 5 km/år; 0,5–3 och 5–14 km/
år hos arter knutna till rinnande respektive stillastående vatten; 
Jaeschke m.fl. 2013). 
Trollsländearter knutna till stillastående vatten verkar ha 
en högre benägenhet att sprida sig långt än arter knutna till 
rinnande vatten. En hypotes bakom denna skillnad är att stil-
lastående vatten är mer kortlivade och mindre stabila (samt 
ovanligare i södra-mellersta Europa) än rinnande vatten, vilket 
har selekterat fram en högre spridningsförmåga (Hof m.fl. 
2006). Detta kan innebära att trollsländor som är knutna till 
rinnande vatten är mer sårbara för fragmentering och klimat-
förändringar än de som är knutna till stillastående vatten. 
Ett par ”vandrande” trollsländearter, brun kejsartrollslända 
(Anax ephippiger) och vandrande ängstrollslända (Sympetrum 
fonscolombii), som hör hemma i södra Europa dyker upp i Sve-
rige då och då (Sandhall 2000). Fyrfläckad trollslända (Libellula 
quadrimaculata) är annars den svenska trollsländeart som visar 
högst benägenhet att ibland flytta över stora avstånd och i 
stora antal (Sandhall 2000).
Landsnäckor och sniglar
Det finns få studier som har undersökt spridning hos land-
snäckor och sniglar specifikt i gräsmarker, våtmarker respek-
tive fjäll. En vanlig slutsats är att små landsnäckor och sniglar 
förflyttar sig ytterst korta sträckor, exempelvis hos millime-
terstora grynsnäckor Vertigo någon meter under en livstid på 
knappt två år, medan större snäckor kan röra sig upp till någon 
meter per dag (Popov & Kramarenko 2004 och referenser 
däri). En studie av ett rikkärr i Östergötland som restaure-
rats genom att matjordslagret grävts bort visade att de flesta 
våtmarkssnäckor (inklusive smalgrynsnäcka Vertigo angustior 
som listas i EU:s art- och habitatdirektiv) återkoloniserade de 
restaurerade delarna, några tiotal meter från befintligt rikkärr, 
inom två år (Evasdotter 2011). För den kanske mest krävande 
arten, kalkkärrsgrynsnäcka (Vertigo geyeri) (NT), tog dock 
återkolonisationen upp till tio år. Det finns exempel på vat-
ten- och skogslevande snäckor som kan spridas effektivt både 
endo- och epizookort med fåglar (van Leeuwen m.fl. 2012, 
Simonová m.fl. 2016) samt med rinnande vatten. Det finns 
dock inga studier som kvantifierar den passiva spridningen 
med fåglar, däggdjur eller vatten.
Fröväxter
Vid sidan av kulturella vektorer och transporter är även dägg-
djursspridning och spridning över tid viktiga processer hos 
fröväxter i gräsmarker (se tidigare avsnitt). Däggdjurspridning 
är mer effektivt med motsvarande spridningsavstånd på 400 m 
respektive 1 500 m (Vittoz & Engler 2007). Ett stort antal 
gräsmarksväxter sprids även med betande änder, svanar och 
gäss. Detta gäller även arter som tidigare har förmodats sakna 
vektor eller anpassningar för spridning med vektorer (Green 
m.fl. 2016).
I gräsmarker kan många fröväxter kompensera bristande 
spridning per se genom att ha långlivade individer (Eriksson 
1996) och/eller långlivade frön (i en fröbank) som är obe-
roende av den rumsliga konnektiviteten. På så sätt kan de 
överbrygga perioder av sämre lokala förhållanden och lägre 
rumslig konnektivitet. Omkring 80 % av gräsmarksväxterna 
beräknas ha förmåga att bygga upp en fröbank (Auffret m.fl. 
2015).
Kryptogamer
Mossor
Många rödlistade och naturvårdsintressanta mossor i såväl 
gräsmarker som våtmarker och fjäll är kortlivade och har för-
måga till massiv sporproduktion. Livsmiljöer i våtmarker och 
fjäll består dessutom under lång tid i dagens landskap, vilket 
gör att mossor bildar stabila populationer med sporproduktion 
under lång tid. Rödlistade och naturvårdsintressanta mossor i 
dessa miljöer antas därför sällan vara spridningsbegränsade. 
Sporproducerande gräsmarksmossor som endast är ytterst 
lokalt vanliga kan antas kunna bygga upp en regional bak-
grundnivå av sporer. Denna förmåga finns hos den jordbruks-
markslevande och kortlivade flaggmossa (Discelium nudum) 
som är knuten till fläckar av nyligen störd och blottad sur lera, 
där den kan producera stora mängder sporer (Lönnell m.fl. 
2012, 2014).
Studier av våtmarksmossor och deras kolonisationsmöns-
ter visar att de arter som är relativt vanliga och regelbundet 
producerar sporer inte är spridningsbegränsade på en re-
gional rumslig skala (upp till åtminstone 200 km; Sundberg 
2013). Det gäller under såväl längre tidsperioder (hundratals 
år; Sundberg m.fl. 2006, Udd m.fl. 2015) som under kortare 
(några tiotal år; Soro m.fl. 1999, Lönnell & Hylander 2018)
och för såväl vitmossor i fattigare myrar (Soro m.fl. 1999, 
Sundberg m.fl. 2006) som brunmossor i rikkärr (Udd m.fl. 
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2015, Lönnell & Hylander 2018). Dock verkar arter som inte 
eller mycket sällan producerar sporkapslar vara tydligt sprid-
ningsbegränsade utanför den lokala skalan, vilket gäller exem-
pelvis den enda svenska rödlistade vitmossan, spatelvitmossa 
(Sphagnum angermanicum; aldrig funnen med kapslar i Sverige; 
Gunnarsson 2006), samt två rikkärrsmossor i EU:s art- och 
habitatdirektiv, käppkrokmossa (Hamatocaulis vernicosus; endast 
2 fynd med kapslar i norra Sverige av 1051 rapporterade fynd; 
Artportalen 2017) och taigakrokmossa (H. lapponicus; inga rap-
porterade fynd med kapslar i Sverige; Artportalen 2017).
Liksom i andra miljöer kräver mossor i våtmarker vanligen 
någon form av kraftigare störning för att kunna etableras från 
sporer (Sundberg & Rydin 2002), men även från mossfrag-
ment (Mälson & Rydin 2007). Detta gäller troligen i synner-
het i våtmarkernas slutstadium av successionen – det vill säga 
på mossarna (Soro m.fl. 1999). Anledningen är sannolikt en 
kombination av konkurrens om näring och ljus med redan 
etablerad vegetation, allelopati (Bu m.fl. 2017a), samt surare 
och mer näringsfattiga förhållanden i takt med myrsucces-
sionen (Rydin & Jeglum 2013). Åtminstone vitmossor kan 
bygga upp en långlivad sporbank (Sundberg & Rydin 2000) 
med potentiell överlevnad i flera hundra år (Bu m.fl. 2017b). 
Denna sporbank innebär i princip att vitmossorna har en 
funktionellt (upp till hundra gånger) högre täthet av sporer 
tillgängliga på en viss yta, än vad som sprids under ett enskilt 
år, om och när goda groningsbetingelser uppstår (Bu m.fl. 
2017b).
En grupp mossor, med 16 svenska arter som förekommer 
i främst myrar, fjällmiljöer och skog, skiljer sig från de andra 
i fråga om spridning och substratval: familjen Splachnaceae 
inklusive arter i släktena parasollmossor (Splachnum), trumpet-
mossor (Tayloria) och lämmelmossor (Tetraplodon; Marino m.fl. 
2009). Många av dessa mossor lever på spillning och döda 
djur, och de klibbiga sporerna sprids med hjälp av flugor. Fyra 
av arterna är rödlistade och tre av dem bedöms ha minskat till 
följd av minskat utmarksbete av nötkreatur (Artfakta 2017): 
liten parasollmossa (Splachnum melanocaulon; NT), sågtrumpet-
mossa (Tayloria serrata; EN), liten trumpetmossa (T. tenuis; NT) 
och tjockskaftad lämmelmossa (Tetraplodon blyttii; EN). Åt-
minstone ytterligare en svensk mossart har klibbiga sporer och 
sprids med evertebrater, lysmossa (Schistostega pennata; Ignatov 
& Ignatova 2001). Inga uppgifter finns om spridningsavstånd 
men det är rimligt att anta att det handlar om upp till några 
hundra meter eller någon kilometer per år.
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Sammanfattning
Detta kapitel översätter dagens kunskapsläge till vägledning 
om när och hur arters spridning och konnektivitet bör vägas 
in i analyser av grön infrastruktur. 
Kapitlet utvärderar det som framkommit i tidigare kapit-
lena. Kapitlet listar en rad olika kontext av arter och livsmil-
jöer där det bedöms finnas vetenskapligt stöd för att spridning 
och konnektivitet har betydelse. För varje kontext anges med 
vilken spridningsmodell och på vilken rumslig skala som 
spridning och konnektivitet bör vägas in i analyser av grön 
infrastruktur.
I majoriteten av bedömda kontext visar forskningen att 
analyser av grön infrastruktur bör baseras på avståndsbegrän-
sade spridningsmodeller där sannolikheten för kolonisation 
avtar med ökat avstånd från spridningskälla (Tabell 5:2 och 
5:3). För varje kontext graderas spridningens rumsliga skala 
på två nivåer – lokal eller landskap – över en given tidsskala 
(20 år; motiveras nedan). Ett grovt riktvärde används för att 
indikera lokal skala (< 0,5 km) eller den landskapsskala (1; 2; 
4; 8; 16 km) inom vilken majoriteten kolonisationer förväntas 
ske och effekter av konnektivtet bedöms få tydligast genom-
slag över tid.
Avståndsbegränsade modeller utgör även grund för analys 
av kontext med arter som sprids med vektorer i from av djur 
eller vatten. Sådana vektorer är av central betydelse och listas 
också i sammanställningen.
Barriärbegränsade spridningsmodeller bedöms vara rele-
vanta vid analys av kontext med vissa djurarter. Det gäller 
exempelvis i starkt fragmenterade och urbana landskap, men 
även i kontext med öppenmarksarter som undantagsvis sprider 
sig genom skog. För dessa kontext listas potentiella barriärer i 
sammanställningen. Notera dock att det i stort sett helt saknas 
data eller forskningsresultat som kan användas för att bedöma 
hur stark barriäreffekt (eller så kallat spridnings-motstånd) 
som olika miljöer har på de listade kontexten av arter och 
livsmiljöer. Bedömningar av barriäreffekter (eller spridnings-
motstånden) ingår därför inte i sammanställningen. 
5. Värdering av arters spridning  
vid analys av grön infrastruktur
Odlingslandskap Blekinge/Skåne. Foto: Johan Samuelsson
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Utgångspunkter och villkor
Betydelsen av spridning och konnektivitet utvärderas utifrån 
följande utgångspunkter och villkor:
1. Inneboende egenskaper. Spridningsbegränsningar förut-
sätter att arter har inneboende egenskaper som hämmar deras 
spridning.
Arters spridning beror inte bara på hur de klarar av den fy-
siska förflyttningen, det vill säga spridningen per se, utan en rad 
olika delprocesser. Det i sin tur beror på arternas inneboende 
egenskaper och hur väl de är anpassade för spridning. Arter 
med stor spridning karaktäriseras ofta av breda livsmiljökrav, 
kort generationstid, omfattande fortplantning samt effektiv 
spridning per se och etablering (Tabell 5:1). Spridningsbegrän-
sade arter karaktäriseras däremot av inneboende egenskaper 
som i olika grad hämmar deras spridning. Olika egenskaper 
kan var och en, eller i samverkan, bli begränsande. Översikten 
visar att de inneboende begränsningarna varierar mellan olika 
arter. I första hand handlar det dock om begränsningar till 
följd av specifika miljökrav, lång generationstid, låg fortplant-
ning eller emigrationsbenägenhet, ineffektiv spridning per se 
eller begränsad etableringsförmåga.
2. Små populationer och arealer.  Vid bedömning av 
spridningsbegränsningar förutsätts arterna och deras livsmil-
jöer finnas i en mycket liten andel (< 5 %) av landskapet. 
Liknande låga andelar livsmiljöer rapporteras i studier som 
påvisar effekter av spridningsbegränsningar och konnektivi-
tet hos arter (exempel i skog; Paltto m.fl. 2006, Nordén m.fl. 
2013, Ruete m.fl. 2014, Gjerde m.fl. 2015).
En komplexitet vid utvärdering av arters spridning är att 
en viss andel individer eller spridningskroppar sprids över 
avvikande (extra) stora avstånd. Betydelsen av denna långdis-
tansspridning, och bakgrundsdepositionen av individer eller 
spridningskroppar, är svår att dokumentera. Långdistanssprid-
ningen beror bland annat på hur utbredda arterna är i landska-
pet. Arter med stora populationer – exempelvis vanliga arter 
med breda livsmiljökrav – förväntas ha talrika spridningskällor 
som resulterar i omfattande spridning och bakgrundsdeposi-
tion i alla delar av landskapet (Tabell 5:1). Omvänt gäller att 
arter med mycket små och fragmenterade populationer kan 
bli spridningsbegränsade till följd av begränsad produktion 
och deposition av långdistansspridda individer eller sprid-
ningskroppar i landskapet. Lokal avståndsbegränsad spridning, 
aggregerade förekomstmönster och effekter av konnektivitet 
förväntas då få större genomslag. 
3. Särskilda livsmiljökrav. Givet dagens kunskapsläge kan 
spridningsbegränsningar åtminstone på landskapsskala inte 
uteslutas även hos arter med till synes effektiv spridning per se. 
Detta gäller särskilt hos arter med specifika livsmiljökrav och 
då sannolikheten för lyckad etablering hos varje enskild individ 
eller spridningskropp är mycket liten. Det förutsätter även 
inneboende begränsningar (punkt 1 ovan) samt små populatio-
ner (punkt 2 ovan) och förstärks av snabb dynamik och kortare 
livslängd hos arters livsmiljöer.
Begränsad lokal spridning och sparsam långdistansspridning 
kan tillsammans med låg etableringssannolikhet bidra till att 
arternas kolonisation och populationsutveckling begränsas i 
fragmenterade landskap. Översikten visar att detta gäller vissa 
stationära och passivt sporspridda organismer (exempelvis 
lunglav; Belinchón m.fl. 2017). Kolonisation är dock en funk-
tion av tid, och den rumsliga skalan för lyckad kolonisation 
via långdistansspridning ökar med ökad tidskala. Även om 
långdistansspridningen sker sparsamt och långsamt kan den 
alltså få betydelse på stor rumslig skala (över långa avstånd), 
åtminstone över lång tid (> 100 år).
Denna typ av spridningsbegränsning kan förstärkas av att 
arters reproduktiva mognad och kolonisation sker långsamt 
i jämförelse med livsmiljöers varaktighet över tid. Arters 
spridningsprocess behöver därför utvärderas i relation till de 
naturliga processer och/eller den markanvändning som påver-
kar livsmiljöers förekomst och dynamik. Om livsmiljöernas 
livslängd minskar finns risk att arterna inte hinner reproducera 
sig eller kolonisera tillgängliga livsmiljöer. Detta förstärker 
aggregerade förekomstmönster och effekter av konnektivitet. 
Tidsskalan för arters spridning i förhållande till landskapets 
och livsmiljöers dynamik är således viktig (se nästa punkt).
4. Tidsperspektiv. Bedömningar av effekter av spridnings-
begränsningar och konnektivitet görs över en tidsskala som 
är uppföljningsbar på kortare sikt och är jämförbar med en 
mänsklig ”generation” (20 år). Sannolikheten för lyckad 
kolonisation ökar med tiden, och är knappast statisk för någon 
organism. Det tidsperspektivet som man utgår ifrån kommer 
därför att ha en avgörande betydelse för hur man utformar ur-
valet av områden och naturvårdsåtgärder i en grön infrastruk-
tur. Arters spridning blir mer begränsad och urvalet måste där-
med bli mer aggregerat och sammanlänkat om det görs med 
ett kortare tidsperspektiv, låt säga 10 år, än ett längre, låt säga 
100 år. I denna rapport används en tänkt tidsskala på 20 år. Det 
motsvarar en mänsklig ”generation” och är på så sätt relevant 
med hänsyn till den praktiska planeringen och uppföljningen 
av samhällets naturvårdsåtgärder i landskapet. Dessutom är 
många empiriska studier begränsade till korta tidsperioder 
(5–10 år). Förutom detta är framtidsprognoserna för landska-
pets struktur och utveckling relativt säkra över ett kort (10–20 
år) jämfört med över ett långt (>100 år) tidsperspektiv. 
Utvärdering och bedömningar
Arter i skog
Kunskapsöversikten på sid. 21-33 visar att förekomst- och 
kolonisationsmönster bland skogslevande arter i många fall kan 
förklaras av att arterna är spridningsbegränsade i dagens bru-
kade landskap. Det gäller således att göra urvalet av områden 
och naturvårdsåtgärder i en grön infrastruktur utifrån både 
livsmiljöers kvalitet och konnektivitet.
Effekter av spridningsbegränsning och konnektivitet på 
lokal skala (< 0,5 km) eller liten landskapskala förväntas hos 
läderbagge och vissa andra skalbaggar i håligheter på gamla 
ekar och andra lövträd i hemiboreal och nemoral lövskog eller 
trädklädda marker (Tabell 5:2 och 5:3). Detsamma bedöms 
gälla vissa örter (särskilt myrspridda arter) i ädellövskog och 
rika vegetationstyper i olika landsdelar. Bedömningarna av 
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dessa två kontexter av arter och livsmiljöer är väl underbyggda 
med studier i Sverige och andra europeiska länder som visar 
på liknande resultat och slutsatser.
Trots färre studier görs samma bedömning för landsnäckor 
och sniglar knutna till lövskog till följd av deras låga rörel-
seförmåga. Baserat på få studier och främst fakta om arter 
bedöms det även gälla de vedlevande skalbaggarna svartoxe 
och barkplattbagge i grannaturskog, samt vissa skogslevande 
jordlöpare utan flygförmåga. Effekter på lokal skala eller liten 
landskapskala förväntas även hos den tidigare nämnda och 
relativt välstuderade lunglaven samt andra liknande bladlavar 
med lång generationstid som främst växer på olika lövträd 
(Tabell 5:2 och 5:3). Samma bedömning, trots färre studier, 
görs även för långskägg, garnlav och andra främst asexuellt 
spridda trädlevande lavar i barrskog samt för aspfjädermossa 
och andra trädlevande mossor i lövträdsmiljöer. 
Givet dagens kunskapsläge kan effekter åtminstone på 
landskapsskala inte heller uteslutas hos ett antal andra kontex-
ter av arter och livsmiljöer (Fig. 5:1). Effekter på liten upp till 
intermediär landskapsskala (1-4 km) förväntas hos nattfjäri-
lar knutna till löv-/ädellövskog, klokrypare i ihåliga lövträd, 
skalbaggar knutna till ek-/ädellövskog, skalbaggar knutna till 
specifika typer av död ved eller vedsvampar i såväl barrskog 
som löv-/ädellövskog samt vedlevande svampar i både barr- 
och lövskogar (Tabell 5:2 och 5:3). 
 
Arter i våtmarker
Många arter i våtmarker antas vara spridningsbegränsade även 
om kunskapsöversikten på sid. 34–39 visar att det för många 
organismgrupper saknas studier för att bekräfta detta. Fröväx-
ter och snäckor bedöms generellt vara begränsade till lokal 
spridning över korta tidsspann. Det faktum att många av dessa 
arter ändå är väl representerade i majoriteten av våtmarkerna 
av rätt beskaffenhet (pH, klimat och successionsstadium) 
får anses vara produkten av livsmiljöernas långa varaktig-
het (hundratals till tusentals år) och därmed långa tidsfönster 
för kolonisation. Detta i kombination med att förhållandena 
för kolonisation sannolikt är mer gynnsamma i början av 
våtmarkssuccessionen då öppet vatten gynnar spridning med 
exempelvis våtmarksfåglar. 
Flygande insekter (fjärilar, trollsländor, bin) och groddjur 
bedöms generellt vara spridningsbergränsade på en landskaps-
Figur 5:1. Rumsliga (km) och tidsmässiga 
skalor (år) över vilka effekter av konnektivitet 
rapporteras i nordiska studier av stationära 
och passivt spridda fröväxter, mossor, lavar 
och svampar i olika typer av skogsmiljöer. 
Studierna är gjorda på landskapsskala i olika 
stora landskap (40–1 750 km2) i boreal (B), 
hemiboreal (HB) eller nemoral/kontinental 
(N) region. 
De två första studierna avser effekter på 
kolonisation av träd över 10 år i relation till 
tidigare kända förekomster (lunglav i båda 
fallen). Övriga studier avser effekter på 
arters förekomst i relation till historiska kart-
läggningar av livsmiljöers utbredning (upp 
till 179 år bakåt i tid). I den senare typen av 
studier finns en stark koppling mellan arters 
nuvarande förekomst och deras livsmiljöers 
tidigare, historiska utbredning och konnek-
tivitet. Det visar att arters spridning är be-
gränsad och sker långsamt i jämförelse med 
hur landskapet förändrats historiskt. 
Linjer används som markering av studier 
som rapporterar ett spann av olika värden 
på den rumsliga skalan (exempelvis olika re-
sultat för olika arter). I en studie av historisk 
konnektivitet (Ruete m.fl. 2014) är den rums-
liga skala angiven som ett genomsnitt över 
10 även om den historiska kartläggningen 
omfattar förändringar över 350 år. I en annan 
sådan studie (Ranius m.fl. 2006) anges max- 
och minimum avstånd då konnektiviteten 
mättes i form av mängden grova ekar i olika 
stora områden (2–415 km2).
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skala av 4–8 km, vilket sätter gränsen för avståndet mellan 
områden för specifika våtmarkstyper (stränder, rikkärr, fattig-
myrar) mellan vilka det kan ske en regelbunden spridning och 
genutbyte mellan populationer (Tabell 5:2 och 5:3). 
För att motverka den begränsning i spridningsavstånd som 
kunskapsöversikten visat finns hos exempelvis många fröväxter 
och snäckor, kan ”roterande bete” hos tama betesdjur till-
lämpas. Detta innebär att aktivt flytta besättningar mellan 
våtmarker (liksom mellan gräsmarker) och på så vis använda 
sig av djurens stora potential som vektorer för frön och passivt 
spridda evertebrater. 
Sporspridda våtmarksmossor, liksom fåglar, anses generellt 
vara så pass effektiva på att sprida sig på en regional skala att 
de inte kräver någon grön infrastruktur. Observera dock att 
en del mossor saknar sporproduktion (i stora delar av landet) 
och därmed har samma spridningsbegränsningar som många 
fröväxter.
Arter i gräsmarker
Kunskapsöversikten på sid. 34–39 visar att dagens gräsmarker 
till största delen är ett resultat av människans användning av 
landskapet under hundratals år. Den fortsatta existensen av 
dessa gräsmarker och deras många arter är därför beroende 
av ett fortsatt, likartat bruk av markerna och en funktionell 
konnektivitet. Även om olika mekaniska lösningar för frö-
spridning bidrar, är utnyttjandet av spridningsvektorer ofta en 
förutsättning för förflyttningen. Precis som för våtmarkerna är 
roterande bete en möjlig lösning för att motverka dessa arters 
begränsade spridning. 
Spridningsbegränsning på en landskapsskala för flygande 
insekter (skalbaggar, fjärilar och steklar/bin) bedöms ligga 
på 4–8 km, vilket sätter gränsen för utbyte av populationer 
mellan gräsmarkerna (Tabell 5:2 och 5:3). De flesta mossor i 
gräsmarkerna bedöms inte vara spridningsbegränsade.
Arter i fjäll
Kunskapsöversikten på sid. 36 visar att få arter i fjällen kan 
anses vara spridningsbegränsade på sådant sätt att det finns 
anledning att inkludera dessa i arbetet med grön infrastruktur 
på landskapsskala. Däremot finns exempel på arter (fjällräv) där 
konnektiviteten mellan populationer bedöms ha betydelse på 
större, regional skala.
Kontext Kommentar Referenser
1. Arter med kort generationstid, omfattande fortplant-
ning, aktiv eller effektiv spridning per se, god orien-
teringsförmåga och/eller breda livsmiljökrav och hög 
etableringsförmåga, exempelvis:
a. Fåglar och däggdjur, särskilt stora arter;
b. Insekter som snabbt kan hitta livsmiljöer utan större 
förluster på vägen;
c. Fröväxter i våtmarker där de sprids med fåglar som 
söker föda och häckar;
d. Ormbunksväxter, mossor, lavar och svampar med kort 
generationstid och sporspridning i öppna vindexpone-
rade miljöer.
a. Stora däggdjurs spridning begränsas av 
linjära hinder som viltstängsel längs större 
vägar, varför faunapassager är viktiga;
c. Endozookor spridning med andfåglar verkar 
vara effektiv på en regional skala;
d. Arter som sprids snabbt och koloniserar nya 
platser effektivt och/eller sprids i diverse 
miljöer och under olika förhållanden, givet att 
det finns etableringsmöjligheter. 
Soro m.fl. 1999, 
Gunnarsson 2006, 
Sundberg 2013, 
Lönnell 2014, 
Soons m.fl. 2016
2. Vanliga arter, det vill säga arter med stora populatio-
ner, oavsett organismgrupp. 
Arter med talrika spridningskällor som resul-
terar i omfattande spridning och emigration till 
alla delar av landskapet. 
Grime 1986
3. Fröväxter med förmåga till spridning över tid via långli-
vat vilostadium. 
Arter som kan överbrygga perioder av sämre 
förhållanden genom att bilda uthålliga kloner 
eller fröbanker.
Eriksson 1996, 
Honnay & Bossuyt 
2005, Auffret m.fl. 
2015
4. Arter med kraftigt begränsad geografisk utbredning 
och spridning på grund av mycket specifika och välkända 
miljökrav. 
Även spridningsbegränsade arter som finns 
inom ett eller ett fåtal områden inom regionen 
bevaras vanligen med lokala åtgärder och är 
på så sätt inte föremål för planeringen av grön 
infrastruktur. Om miljömålen i regionen är att 
utöka dessa arters förekomst och utbredning 
kan detta ske genom att man planterar eller 
sätter ut arterna i nya områden.
Tabell 5:1. Exempel på kontext av arter och livsmiljöer där betydelsen 
av spridningsbegränsningar och konnektivitet förväntas bli försum-
bara. De är därför mindre relevanta för arbetet med grön infrastruktur.
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Rumslig skala
Grupp Arter Studerade livsmiljöer Lokal Landskap km Möjliga barriärer & vektorer Vilo stadium Referenser
Ryggradsdjur Små däggdjur & fladdermöss Skog, diverse miljöer + 8 Barriär: infrastruktur Altringham & Kerith 2016
Små fåglar (skogsmesar) & arter (järpe) som skyr öppna miljöer Skog, barr- och lövskog + 8 Barriär: infrastruktur, öppen/urban miljö
Rodriges m.fl. 2007, Åberg m.fl. 1995, 
2000
Grod- & kräldjur (gölgroda, lövgroda, strandpadda)
Våtmarker, skog, diverse 
miljöer
+ 8 Barriär: infrastruktur, skog
Marsh & Trenham 2001, Smith & Green 
2005
Insekter & leddjur Nattfjärilar (arter knutna till skog)
Skog, lövskog, med kring-
liggande öppen mark
+ 4–8 Barriär: öppen miljö Baguette 2003, Slade m.fl. 2013
Dagfjärilar knutna till specifika värdväxter (myrpärlemorfjäril på tran-
bär och rosling, mindre bastardsvärmare på käringtand och vickrar, 
bredbrämad bastardsvärmare på rödklöver och andra ärtväxter, 
väddnätfjäril på ängsvädd och flädervänderot)
Våtmarker, gräsmarker, diverse 
miljöer
+ 4–8 Barriär: skog
Baguette 2003, Franzén & Nilsson 2007, 
Zimmermann m.fl. 2011
Skalbaggar på gamla ekar och träd med håligheter & mulm  
(läderbagge)
Skog, ädellövskog + 0,5
Ranius 2006, Hedin m.fl. 2008, Ranius 
m.fl. 2011a
Skalbaggar på gamla ekar (ekoxe) Skog, ädellövskog + 1–2 Rink & Sinch 2007
Vedlevande skalbaggar (rödlistade och andra arter på ek,  
bok och asp)
Skog, ädellövskog, aspskog + 2–4
Franc m.fl. 2007 (ek), Brunet & Isaksson 
2009 (bok), Ranius m.fl. 2011b (asp) 
Vedlevande skalbaggar på gran (svartbagge, barkplattbagge) Skog, granskog + 0,5
Laaksonen m.fl. 2008, Karlsson m.fl. 
2013
Skalbaggar i vedsvamp (rödhalsad svartbagge, tretandad  
svampborre)
Skog, barr- och lövskog + 2–4
Jonsell & Nordlander 2002, Jonsson m.fl. 
2003, Jonsson & Nordlander 2006
Trollsländor vid stillastående vatten (pudrad kärrtrollslända, bred 
kärrtrollslända)
Våtmarker + 4-8 Jaeschke m.fl. 2013
Trollsländor vid rinnande vatten (grön flodtrollslända) Våtmarker + 2–4 Jaeschke m.fl. 2013
Klokrypare i håligheter i ekar (gammelekklokrypare) Skog, ädellövskog + 2–4 Vektor: insekter Ranius m.fl. 2011a
Landsnäckor
Sniglar och snäckor (rödlistade och andra arter knutna till skog med 
asp och ek)
Skog, asp och ädellövskog + 0,5 Souminen m.fl. 2003, Götmark m.fl. 2008
Grynsnäckor Våtmarker, rikkärr + (+) 0,5 Vektor: däggdjur, fåglar Evasdotter 2011
Fröväxter Örter på rikare skogsmark (lundarter)
Skog, ädellövskog, barr- och 
lövskog
+ 0,5 Vektor: myror (+)
Ehrlén & Eriksson 2000, Brunet m.fl. 
2012
Däggdjursspridda (gräs, starrar, kämpar, tåg)
Gräsmarker, våtmarker, öppen 
mark
+ 4–8 Vektor: däggdjur (primär) (+)
Mouissie m.fl. 2005a, b, Vittoz & Engler 
2007
Vindspridda, fallhastighet ≤ 0,3 m/s (orkidéer, dunörter, viden)
Gräsmarker, våtmarker, öppen 
mark
+ 4–8 (+)
Soons m.fl. 2004, Soons 2006, Vittoz & 
Engler 2007
Vindspridda, fallhastighet 0,3-1 m/s (ängsskära, slåttergubbe, slåt-
terfibbla)
Gräsmarker, våtmarker, öppen 
mark
+ (+) 1–2 (+)
Soons m.fl. 2004, Soons 2006, Vittoz & 
Engler 2007
Vattenspridda (starrar), strömmande vatten Våtmarker, längs vattendrag + 4–8 Vektor: vattendrag (+) Soons m.fl. 2017
Diverse örter och gräs knutna till gräsmarker. OBS! Många gräs-
marksväxter sprider frön och bildar fröbanker lokalt, men deras 
spridning och konnektivitet i landskapet är beroende av kulturella 
vektorer. De kan på så sätt inte klassa på samma sätt som övriga 
kontext av arter och livsmiljöer i denna lista. De redovisas här för att 
klargöra de särskilda behov av åtgärder som gäller just gräsmarkers 
fröväxter.
Gräsmarker Vektorer: roterande bete –
Se referenser i avsnittet Funktionell 
konnektivitet och kulturella vektorer i 
kapitel 2.
Mossor Trädlevande mossor (aspfjädermossa) Skog, lövträd (rik bark) + 0.5–1 Snäll m.fl. 2004b, Löbel m.fl. 2006
Asexuella mossor, spridning via fragment (spatelvitmossa) Våtmark, intermediära kärr + 0,5 Vektorer: däggdjur, fåglar (+) Gunnarsson 2006
Lavar
Trädlevande lavar i lövskog (lunglav) och barrskog (långskägg, 
garnlav)
Skog, lövträd (rik bark), 
barrträd
+ 0.5–1
Öckinger m.fl. 2005, Belinchón m.fl. 2017 
(löv), Dettki m.fl. 2001 (barr)
Storsvampar
Vedlevande svampar i barrskog (rynkskinn, rosenticka) och ädel-
lövskog (tårticka)
Skog, barrträd, ädellövträd + 2–4
Edman m.fl. 2004, Norros m.fl. 2012 
(barr), Paltto m.fl. 2006, Ranius m.fl. 
2008 (ädellöv)
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Tabell 5:2. Bedömningar av spridningsmo-
dellers relevans vid analys av konnektivitet 
hos olika kontext av arter och livsmiljöer 
som studerats inom forskningen. Avstånds-
begränsade spridningsmodeller där san-
nolikheten för kolonisation avtar med ökat 
avstånd från spridningskälla bedöms vara 
tillämpbara i samtliga listade kontext. 
För alla anges därför den rumsliga skala – 
lokal eller landskap – tillsammans med ett 
riktvärde i kilometer (km) där konnektivitet 
bedöms få tydligast genomslag. Möjliga 
barriärer anges för kontext där även bar-
riärbegränsade spridningsmodeller bedöms 
vara tillämpbara (exempelvis djurs spridning 
i urbana landskap). Vektorer anges för de 
kontext där spridningsmodellen beror på 
tillgången på vektorer i form av djur eller 
vatten. 
Arter med förmåga till spridning över tid 
(långlivat vilostadium) markeras. Rumsliga 
skalors relevans markeras med ”+” (viktig) 
eller ”(+)” (mindre viktig). Viktiga referenser 
anges, men se kunskapsöversikter i tidigare 
kapitel för mer bakgrund till bedömningarna. 
Notera att bedömningarna begränsats 
till de kontext av arter och livsmiljöer som 
studerats inom forskningen. Det finns alltså 
kontext som sannolikt bör ingå i arbetet 
med grön infrastruktur men som inte redo-
visas här eftersom det saknas underlag för 
bedömning.
Rumslig skala
Grupp Arter Studerade livsmiljöer Lokal Landskap km Möjliga barriärer & vektorer Vilo stadium Referenser
Ryggradsdjur Små däggdjur & fladdermöss Skog, diverse miljöer + 8 Barriär: infrastruktur Altringham & Kerith 2016
Små fåglar (skogsmesar) & arter (järpe) som skyr öppna miljöer Skog, barr- och lövskog + 8 Barriär: infrastruktur, öppen/urban miljö
Rodriges m.fl. 2007, Åberg m.fl. 1995, 
2000
Grod- & kräldjur (gölgroda, lövgroda, strandpadda)
Våtmarker, skog, diverse 
miljöer
+ 8 Barriär: infrastruktur, skog
Marsh & Trenham 2001, Smith & Green 
2005
Insekter & leddjur Nattfjärilar (arter knutna till skog)
Skog, lövskog, med kring-
liggande öppen mark
+ 4–8 Barriär: öppen miljö Baguette 2003, Slade m.fl. 2013
Dagfjärilar knutna till specifika värdväxter (myrpärlemorfjäril på tran-
bär och rosling, mindre bastardsvärmare på käringtand och vickrar, 
bredbrämad bastardsvärmare på rödklöver och andra ärtväxter, 
väddnätfjäril på ängsvädd och flädervänderot)
Våtmarker, gräsmarker, diverse 
miljöer
+ 4–8 Barriär: skog
Baguette 2003, Franzén & Nilsson 2007, 
Zimmermann m.fl. 2011
Skalbaggar på gamla ekar och träd med håligheter & mulm  
(läderbagge)
Skog, ädellövskog + 0,5
Ranius 2006, Hedin m.fl. 2008, Ranius 
m.fl. 2011a
Skalbaggar på gamla ekar (ekoxe) Skog, ädellövskog + 1–2 Rink & Sinch 2007
Vedlevande skalbaggar (rödlistade och andra arter på ek,  
bok och asp)
Skog, ädellövskog, aspskog + 2–4
Franc m.fl. 2007 (ek), Brunet & Isaksson 
2009 (bok), Ranius m.fl. 2011b (asp) 
Vedlevande skalbaggar på gran (svartbagge, barkplattbagge) Skog, granskog + 0,5
Laaksonen m.fl. 2008, Karlsson m.fl. 
2013
Skalbaggar i vedsvamp (rödhalsad svartbagge, tretandad  
svampborre)
Skog, barr- och lövskog + 2–4
Jonsell & Nordlander 2002, Jonsson m.fl. 
2003, Jonsson & Nordlander 2006
Trollsländor vid stillastående vatten (pudrad kärrtrollslända, bred 
kärrtrollslända)
Våtmarker + 4-8 Jaeschke m.fl. 2013
Trollsländor vid rinnande vatten (grön flodtrollslända) Våtmarker + 2–4 Jaeschke m.fl. 2013
Klokrypare i håligheter i ekar (gammelekklokrypare) Skog, ädellövskog + 2–4 Vektor: insekter Ranius m.fl. 2011a
Landsnäckor
Sniglar och snäckor (rödlistade och andra arter knutna till skog med 
asp och ek)
Skog, asp och ädellövskog + 0,5 Souminen m.fl. 2003, Götmark m.fl. 2008
Grynsnäckor Våtmarker, rikkärr + (+) 0,5 Vektor: däggdjur, fåglar Evasdotter 2011
Fröväxter Örter på rikare skogsmark (lundarter)
Skog, ädellövskog, barr- och 
lövskog
+ 0,5 Vektor: myror (+)
Ehrlén & Eriksson 2000, Brunet m.fl. 
2012
Däggdjursspridda (gräs, starrar, kämpar, tåg)
Gräsmarker, våtmarker, öppen 
mark
+ 4–8 Vektor: däggdjur (primär) (+)
Mouissie m.fl. 2005a, b, Vittoz & Engler 
2007
Vindspridda, fallhastighet ≤ 0,3 m/s (orkidéer, dunörter, viden)
Gräsmarker, våtmarker, öppen 
mark
+ 4–8 (+)
Soons m.fl. 2004, Soons 2006, Vittoz & 
Engler 2007
Vindspridda, fallhastighet 0,3-1 m/s (ängsskära, slåttergubbe, slåt-
terfibbla)
Gräsmarker, våtmarker, öppen 
mark
+ (+) 1–2 (+)
Soons m.fl. 2004, Soons 2006, Vittoz & 
Engler 2007
Vattenspridda (starrar), strömmande vatten Våtmarker, längs vattendrag + 4–8 Vektor: vattendrag (+) Soons m.fl. 2017
Diverse örter och gräs knutna till gräsmarker. OBS! Många gräs-
marksväxter sprider frön och bildar fröbanker lokalt, men deras 
spridning och konnektivitet i landskapet är beroende av kulturella 
vektorer. De kan på så sätt inte klassa på samma sätt som övriga 
kontext av arter och livsmiljöer i denna lista. De redovisas här för att 
klargöra de särskilda behov av åtgärder som gäller just gräsmarkers 
fröväxter.
Gräsmarker Vektorer: roterande bete –
Se referenser i avsnittet Funktionell 
konnektivitet och kulturella vektorer i 
kapitel 2.
Mossor Trädlevande mossor (aspfjädermossa) Skog, lövträd (rik bark) + 0.5–1 Snäll m.fl. 2004b, Löbel m.fl. 2006
Asexuella mossor, spridning via fragment (spatelvitmossa) Våtmark, intermediära kärr + 0,5 Vektorer: däggdjur, fåglar (+) Gunnarsson 2006
Lavar
Trädlevande lavar i lövskog (lunglav) och barrskog (långskägg, 
garnlav)
Skog, lövträd (rik bark), 
barrträd
+ 0.5–1
Öckinger m.fl. 2005, Belinchón m.fl. 2017 
(löv), Dettki m.fl. 2001 (barr)
Storsvampar
Vedlevande svampar i barrskog (rynkskinn, rosenticka) och ädel-
lövskog (tårticka)
Skog, barrträd, ädellövträd + 2–4
Edman m.fl. 2004, Norros m.fl. 2012 
(barr), Paltto m.fl. 2006, Ranius m.fl. 
2008 (ädellöv)
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Rumslig skala
Grupp Arter Lokal Landskap km Möjliga barriärer & vektorer Vilo stadium Referenser
DIVERSE  
MILJÖER
Ryggradsdjur Små däggdjur & fladdermöss + 8 Barriär: infrastruktur Altringham & Kerith 2016
Små fåglar (skogsmesar) & arter (järpe) som skyr öppna miljöer + 8 Barriär: infrastruktur, öppen/urban miljö Rodriges m.fl. 2007, Åberg m.fl. 1995, 2000
Grod- & kräldjur (gölgroda, lövgroda, strandpadda) + 8 Barriär: infrastruktur, skog Marsh & Trenham 2001, Smith & Green 2005
Insekter & leddjur Dagfjärilar, se information under gräsmarker + 4–8 Barriär: skog
GRÄSMARK Insekter & leddjur
Dagfjärilar knutna till specifika värdväxter (myrpärlemorfjäril på tranbär och 
rosling, mindre bastardsvärmare på käringtand och vickrar, bredbrämad 
bastardsvärmare på rödklöver och andra ärtväxter, väddnätfjäril på ängs-
vädd och flädervänderot)
+ 4–8 Barriär: skog
Baguette 2003, Franzén & Nilsson 2007, Zimmermann 
m.fl. 2011
Fröväxter
Diverse örter och gräs knutna till gräsmarker. OBS! Många gräsmarksväxter 
sprider frön och bildar fröbanker lokalt, men deras spridning och konnekti-
vitet i landskapet är beroende av kulturella vektorer. De kan på så sätt inte 
klassa på samma sätt som övriga kontext av arter och livsmiljöer i denna 
lista. De redovisas här för att klargöra de särskilda behov av åtgärder som 
gäller just gräsmarkers fröväxter.
Däggdjursspridda (gräs, starrar, kämpar, tåg) + 4–8 Vektor: däggdjur (primär) (+) Mouissie m.fl. 2005a, b, Vittoz & Engler 2007
Vindspridda, fallhastighet ≤ 0,3 m/s (orkidéer, dunörter, viden) + 4–8 (+) Soons m.fl. 2004, Soons 2006, Vittoz & Engler 2007
Vindspridda, fallhastighet 0,3-1 m/s (ängsskära, slåttergubbe, slåtterfibbla) + (+) 1–2 (+) Soons m.fl. 2004, Soons 2006, Vittoz & Engler 2007
VÅTMARK Insekter & leddjur Dagfjärilar, se information under gräsmarker + 4–8 Barriär: skog
Trollsländor vid stillastående vatten (pudrad kärrtrollslända, bred kärrtroll-
slända)
+ 4–8 Jaeschke m.fl. 2013
Trollsländor vid rinnande vatten (grön flodtrollslända) + 2–4 Jaeschke m.fl. 2013
Landsnäckor Grynsnäckor + (+) 0,5 Vektor: däggdjur, fåglar Evasdotter 2011
Fröväxter Däggdjursspridda och vindspridda arter, se information under gräsmarker.
Vattenspridda (starrar) längs vattendrag, strömmande vatten + 4–8 Vektor: vattendrag (+) Soons m.fl. 2017
Asexuella mossor, spridning via fragment (spatelvitmossa) + 0,5 Vektorer: däggdjur, fåglar (+) Gunnarsson 2006
SKOG Ädellövskog Insekter & leddjur Skalbaggar på gamla ekar & träd med håligheter & mulm (läderbagge) + 0,5 Ranius 2006, Hedin m.fl. 2008, Ranius m.fl. 2011a
Skalbaggar på gamla ekar (ekoxe) + 1–2 Rink & Sinch 2007
Vedlevande skalbaggar (rödlistade och andra arter på ek och bok och asp) + 2–4 Franc m.fl. 2007 (ek), Brunet & Isaksson 2009 (bok)
Klokrypare i håligheter i ekar (gammelekklokrypare) + 2–4 Vektor: insekter Ranius m.fl. 2011a
Landsnäckor
Sniglar och snäckor (rödlistade och andra arter knutna till skog med asp 
och ek)
+ 0,5 Souminen m.fl. 2003, Götmark m.fl. 2008
Fröväxter Örter på rikare skogsmark (lundarter) + 0,5 Vektor: myror (+) Ehrlén & Eriksson 2000, Brunet m.fl. 2012
Mossor Trädlevande mossor (aspfjädermossa) + 0.5–1 Snäll m.fl. 2004b, Löbel m.fl. 2006
Lavar Trädlevande lavar i lövskog (lunglav) + 0.5–1 Öckinger m.fl. 2005, Belinchón m.fl. 2017
Storsvampar Vedlevande svampar i ädellövskog (tårticka) + 2–4 Paltto m.fl. 2006, Ranius m.fl. 2008
Lövskog Insekter & leddjur Nattfjärilar + 4–8 Barriär: öppen miljö Baguette 2003, Slade m.fl. 2013
Vedlevande skalbaggar (rödlistade på asp) + 2–4 Ranius m.fl. 2011b
Landsnäckor Sniglar och snäckor (arter knutna till skog med asp) + 0,5 Souminen m.fl. 2003
Fröväxter Örter på rikare skogsmark (lundarter) + 0,5 Vektor: myror (+) Ehrlén & Eriksson 2000, Brunet m.fl. 2012
Mossor Trädlevande mossor (aspfjädermossa) + 0.5–1 Snäll m.fl. 2004b, Löbel m.fl. 2006
Lavar Trädlevande lavar i lövskog (lunglav) + 0.5–1 Öckinger m.fl. 2005, Belinchón m.fl. 2017
Barrskog/ Insekter & leddjur Vedlevande skalbaggar på gran (svartbagge, barkplattbagge) + 0,5 Laaksonen m.fl. 2008, Karlsson m.fl. 2013
barr­ Skalbaggar i vedsvamp (rödhalsad svartbagge, tretandad svampborre) + 2–4
Jonsell & Nordlander 2002, Jonsson m.fl. 2003, 
 Jonsson & Nordlander 2006
och lövskog Vedlevande skalbaggar på asp + 2–4 Ranius m.fl. 2011b
Lavar Trädlevande lavar i barrskog (långskägg, garnlav) + 0.5-1 Dettki m.fl. 2001
Storsvampar Vedlevande svampar i barrskog (rynkskinn, rosenticka) + 2–4 Edman m.fl. 2004, Norros m.fl. 2012
Fröväxter Örter på rikare skogsmark + 0,5 (+) Ehrlén & Eriksson 2000
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Rumslig skala
Grupp Arter Lokal Landskap km Möjliga barriärer & vektorer Vilo stadium Referenser
DIVERSE  
MILJÖER
Ryggradsdjur Små däggdjur & fladdermöss + 8 Barriär: infrastruktur Altringham & Kerith 2016
Små fåglar (skogsmesar) & arter (järpe) som skyr öppna miljöer + 8 Barriär: infrastruktur, öppen/urban miljö Rodriges m.fl. 2007, Åberg m.fl. 1995, 2000
Grod- & kräldjur (gölgroda, lövgroda, strandpadda) + 8 Barriär: infrastruktur, skog Marsh & Trenham 2001, Smith & Green 2005
Insekter & leddjur Dagfjärilar, se information under gräsmarker + 4–8 Barriär: skog
GRÄSMARK Insekter & leddjur
Dagfjärilar knutna till specifika värdväxter (myrpärlemorfjäril på tranbär och 
rosling, mindre bastardsvärmare på käringtand och vickrar, bredbrämad 
bastardsvärmare på rödklöver och andra ärtväxter, väddnätfjäril på ängs-
vädd och flädervänderot)
+ 4–8 Barriär: skog
Baguette 2003, Franzén & Nilsson 2007, Zimmermann 
m.fl. 2011
Fröväxter
Diverse örter och gräs knutna till gräsmarker. OBS! Många gräsmarksväxter 
sprider frön och bildar fröbanker lokalt, men deras spridning och konnekti-
vitet i landskapet är beroende av kulturella vektorer. De kan på så sätt inte 
klassa på samma sätt som övriga kontext av arter och livsmiljöer i denna 
lista. De redovisas här för att klargöra de särskilda behov av åtgärder som 
gäller just gräsmarkers fröväxter.
Däggdjursspridda (gräs, starrar, kämpar, tåg) + 4–8 Vektor: däggdjur (primär) (+) Mouissie m.fl. 2005a, b, Vittoz & Engler 2007
Vindspridda, fallhastighet ≤ 0,3 m/s (orkidéer, dunörter, viden) + 4–8 (+) Soons m.fl. 2004, Soons 2006, Vittoz & Engler 2007
Vindspridda, fallhastighet 0,3-1 m/s (ängsskära, slåttergubbe, slåtterfibbla) + (+) 1–2 (+) Soons m.fl. 2004, Soons 2006, Vittoz & Engler 2007
VÅTMARK Insekter & leddjur Dagfjärilar, se information under gräsmarker + 4–8 Barriär: skog
Trollsländor vid stillastående vatten (pudrad kärrtrollslända, bred kärrtroll-
slända)
+ 4–8 Jaeschke m.fl. 2013
Trollsländor vid rinnande vatten (grön flodtrollslända) + 2–4 Jaeschke m.fl. 2013
Landsnäckor Grynsnäckor + (+) 0,5 Vektor: däggdjur, fåglar Evasdotter 2011
Fröväxter Däggdjursspridda och vindspridda arter, se information under gräsmarker.
Vattenspridda (starrar) längs vattendrag, strömmande vatten + 4–8 Vektor: vattendrag (+) Soons m.fl. 2017
Asexuella mossor, spridning via fragment (spatelvitmossa) + 0,5 Vektorer: däggdjur, fåglar (+) Gunnarsson 2006
SKOG Ädellövskog Insekter & leddjur Skalbaggar på gamla ekar & träd med håligheter & mulm (läderbagge) + 0,5 Ranius 2006, Hedin m.fl. 2008, Ranius m.fl. 2011a
Skalbaggar på gamla ekar (ekoxe) + 1–2 Rink & Sinch 2007
Vedlevande skalbaggar (rödlistade och andra arter på ek och bok och asp) + 2–4 Franc m.fl. 2007 (ek), Brunet & Isaksson 2009 (bok)
Klokrypare i håligheter i ekar (gammelekklokrypare) + 2–4 Vektor: insekter Ranius m.fl. 2011a
Landsnäckor
Sniglar och snäckor (rödlistade och andra arter knutna till skog med asp 
och ek)
+ 0,5 Souminen m.fl. 2003, Götmark m.fl. 2008
Fröväxter Örter på rikare skogsmark (lundarter) + 0,5 Vektor: myror (+) Ehrlén & Eriksson 2000, Brunet m.fl. 2012
Mossor Trädlevande mossor (aspfjädermossa) + 0.5–1 Snäll m.fl. 2004b, Löbel m.fl. 2006
Lavar Trädlevande lavar i lövskog (lunglav) + 0.5–1 Öckinger m.fl. 2005, Belinchón m.fl. 2017
Storsvampar Vedlevande svampar i ädellövskog (tårticka) + 2–4 Paltto m.fl. 2006, Ranius m.fl. 2008
Lövskog Insekter & leddjur Nattfjärilar + 4–8 Barriär: öppen miljö Baguette 2003, Slade m.fl. 2013
Vedlevande skalbaggar (rödlistade på asp) + 2–4 Ranius m.fl. 2011b
Landsnäckor Sniglar och snäckor (arter knutna till skog med asp) + 0,5 Souminen m.fl. 2003
Fröväxter Örter på rikare skogsmark (lundarter) + 0,5 Vektor: myror (+) Ehrlén & Eriksson 2000, Brunet m.fl. 2012
Mossor Trädlevande mossor (aspfjädermossa) + 0.5–1 Snäll m.fl. 2004b, Löbel m.fl. 2006
Lavar Trädlevande lavar i lövskog (lunglav) + 0.5–1 Öckinger m.fl. 2005, Belinchón m.fl. 2017
Barrskog/ Insekter & leddjur Vedlevande skalbaggar på gran (svartbagge, barkplattbagge) + 0,5 Laaksonen m.fl. 2008, Karlsson m.fl. 2013
barr­ Skalbaggar i vedsvamp (rödhalsad svartbagge, tretandad svampborre) + 2–4
Jonsell & Nordlander 2002, Jonsson m.fl. 2003, 
 Jonsson & Nordlander 2006
och lövskog Vedlevande skalbaggar på asp + 2–4 Ranius m.fl. 2011b
Lavar Trädlevande lavar i barrskog (långskägg, garnlav) + 0.5-1 Dettki m.fl. 2001
Storsvampar Vedlevande svampar i barrskog (rynkskinn, rosenticka) + 2–4 Edman m.fl. 2004, Norros m.fl. 2012
Fröväxter Örter på rikare skogsmark + 0,5 (+) Ehrlén & Eriksson 2000
Tabell 5:3. Innehållet i Tabell 5:2 har här 
sorteras om så att det presenteras per livs-
miljö istället för per organismgrupp.
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